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1.1. Perdita, frammentazione e degrado dell’habitat 
La ricerca scientifica degli ultimi due decenni ha messo in evidenza come l’insieme dei 
fenomeni generalmente inclusi nel termine “frammentazione dell’habitat” sia una delle 
principali minacce a livello globale per la conservazione della biodiversità (Lindenmayer & 
Fischer, 2006). Proprio l’intensa attività ricerca svolta in questo ambito, tuttavia, ha portato a 
includere nel termine “frammentazione dell’habitat” una serie di processi diversi, con impatti 
differenti  e che richiedono diverse strategie di contrasto; ciò ha creato una confusione teorica 
e applicativa che ha  sostanzialmente rallentato e inficiato i progressi delle strategie di 
conservazione (Lindenmayer & Fischer, 2007). Recentemente tuttavia si è preso coscienza del 
problema, andando a riconoscere e a suddividere tre principali fenomeni: 
- Perdita di habitat; 
- Frammentazione di habitat per se; 
- Degrado della qualità dell’habitat. 
Complessivamente, questi tre fenomeni determinano “la trasformazione, nel corso del tempo, 
di un’ampia superficie di habitat continuo in un certo numero di frammenti di habitat di 
dimensioni minori e di minor area totale, reciprocamente isolati da una matrice differente 
dall’habitat originale” (Wilcove et al., 1986, Fig. 1.1). 
Fig 1.1: Il processo di “frammentazione dell’habitat” sensu lato in cui si assiste a “la trasformazione, nel corso 
del tempo, di un’ampia superficie di habitat continuo in un certo numero di frammenti di habitat di dimensioni 
minori e di minor area totale, reciprocamente isolati da una matrice differente dall’habitat originale” (Wilcove 
et al., 1986). Il colore nero rappresenta l’habitat, il bianco la matrice. Adattato da Fahrig, 2003. 
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Perdita, frammentazione e degrado dell’ habitat sono attualmente riconosciute come tre delle 
principali cause di declino della biodiversità a livello mondiale; in particolare, esse 
costituiscono la principale minaccia per i Mammiferi sia in Europa che nel resto del mondo 
(Mortelliti et al., 2010b).  
 La principale causa di perdita di habitat a livello globale è l’agricoltura, sia di sussistenza che, 
soprattutto, intensiva. Solitamente questo processo porta alla creazione di paesaggi agricoli 
costituiti da un mosaico di particelle destinate ad usi diversi. Tipicamente in tali mosaici si 
alternano porzioni di territorio destinate ad usi agro-pastorali (coltivazioni, orti e pascoli) con 
insediamenti umani (fattorie e masserie), infrastrutture (strade e ferrovie) e frammenti di 
ambiente naturale o semi-naturale nella forma di piccoli boschi, alberi isolati nei pascoli, 
vegetazione nativa usata per il pascolo e siepi o filari di vegetazione lungo le strade e i corsi 
d’acqua (Bennett, 2006). In particolare nell’Europa occidentale una frazione sostanziale del 
biota dipende per il proprio sostentamento da habitat derivanti dalle pratiche agricole 
sviluppate nel corso dei secoli (Sutherland, 2004). Il fatto che la distruzione di habitat avvenga 
principalmente per convertire terreni all’uso agricolo ha un’altra importante conseguenza: le 
aree che spontaneamente vengono lasciate intatte sono di norma quelle inadatte 
all’agricoltura, ovvero quelle con eccessiva pendenza, o situate a quote elevate, oppure con 
esposizione sfavorevole o poco fertili. Questo fa sì che in un paesaggio agricolo i frammenti di 
bosco residui spesso non siano omogeneamente distribuiti ma siano concentrati nelle aree 
meno favorevoli e di minor qualità (Robinson & Traill, 1996; Lindenmayer & Fischer, 2006). 
I paesaggi agricoli a mosaico sono ambienti dinamici, che possono essere in grado di sostenere 
numerose specie di flora e fauna native, ma che rischiano anche di andare incontro a un 
deterioramento progressivo tale da renderli alla fine inadatti alla persistenza delle medesime 
specie e incapaci di mantenere i normali processi ecologici. Questo deterioramento riguarda in 
primis l’incremento della distruzione della vegetazione nativa, la semplificazione e il degrado 
degli habitat, l’uso crescente di pesticidi e fertilizzanti e l’espansione degli insediamenti umani 
e delle infrastrutture per il trasporto (Chamberlain et al.,2000; Ford et al., 2001; Burel et al., 
2004; Schroth et al., 2004). 
Questi paesaggi sono intrinsecamente eterogenei e dalla loro struttura a mosaico derivano tre 
principali proprietà emergenti del paesaggio, ovvero l’estensione complessiva dell’habitat, la 
composizione del mosaico e la configurazione spaziale degli elementi (Bennett, 2006). Tali 
proprietà influenzano in diversi modi e a livelli diversi sia le singole specie che la biodiversità 
complessiva del paesaggio; ad esempio l’estensione complessiva di habitat influenza 
fortemente la presenza delle singole specie o la ricchezza degli assembramenti faunistici 
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dipendenti da un certo tipo di habitat, mentre l’eterogeneità del mosaico favorisce la ricchezza 
specifica. Viceversa, la configurazione spaziale degli elementi (riconducibile alla 
frammentazione per se) sembra esercitare un minor impatto sulle specie (Bennett, 2006). 
A seconda del livello di perdita e frammentazione dell’habitat, il paesaggio modificato può 
essere classificato come variegato, frammentato o residuale (Fig. 1.2). In un paesaggio 
variegato permane il 60-90% dell’habitat originario (partendo da una condizione di paesaggio 
“intatto” in cui si suppone che l’intero paesaggio costituisca habitat per la specie considerata); 
in un paesaggio frammentato tale percentuale scende al 10-60%, mentre in un paesaggio 
residuale si conserva meno del 10% dell’habitat originario (Fischer & Lindenmayer, 2007). 
Per quanto riguarda il primo dei fenomeni annoverati sotto il termine “frammentazione 
dell’habitat”, la perdita di habitat è definita come la rimozione dell’habitat disponibile per una 
determinata specie (Fischer & Lindenmayer, 2007), a prescindere dalla configurazione assunta 
dall’habitat residuo; questo fenomeno ha sempre un impatto negativo sulla specie in 
questione,  comportando alterazioni: 
 nell’abbondanza e nella distribuzione delle popolazioni; 
 nel loro tasso di crescita; 
Fig 1.2: Modello concettuale del processo di modificazione di un paesaggio, visto come progressione da un 
paesaggio “intatto” (con oltre il 90% di habitat conservato) a un paesaggio residuale, altamente modificato (con 




 nella diversità genetica,  con rischi di inbreeding e depauperamento genetico; 
 nel successo riproduttivo, di dispersione e di foraggiamento; 
 nella sopravvivenza delle specie specialiste o di grandi dimensioni; 
  nella complessità delle reti trofiche (Fahrig, 2003). 
È opportuno ricordare, a tale proposito, che l’habitat è definito come lo spettro di ambienti e 
risorse sfruttabili da una determinata specie (Fischer & Lindenmayer, 2007); costituisce 
dunque un’entità altamente specie-specifica, situata in un continuum di condizioni che vanno 
dall’ottimale all’inidonea e con molte sfumature intermedie, piuttosto che un dualismo 
habitat-matrice come proposto dall’interpretazione tradizionale della teoria della biogeografia 
delle isole di Macarthur e Wilson (Lindenmayer & Fischer, 2006, Fig. 1.3). Tale interpretazione 
dualistica, ovvero il modello frammento-matrice, riveste tuttavia un’utilità pratica 
considerevole nel determinare una schematizzazione funzionale del paesaggio; tale 
schematizzazione deve però tenere in considerazione il fatto che la matrice può risultare più o 
meno permeabile a seconda delle specie, o anche essere fonte occasionale di risorse trofiche. 
Fig 1.3: a. visione schematica tradizionale di un paesaggio con classificazione funzionale dei suoi vari elementi 
(frammento di habitat di tipo A, frammento di habitat di tipo B; matrice; corridoio), in base alla percezione 
umana del paesaggio; 
b. visione di un paesaggio nell’ottica di due specie (Specie A e Specie B): la biologia e il comportamento, i 
requisiti biofisici delle specie e i processi di interazione interspecifica definiscono zone di habitat ottimale o 




A tale proposito, è importante ricordare che dato che l’habitat è un’entità specie-specifica, 
anche la perdita di habitat è altrettanto specie-specifica; in particolare, la perdita di 
vegetazione nativa non è necessariamente sinonimo di perdita di habitat, in quanto molte 
specie possono sopravvivere agevolmente in ambienti modificati dall’uomo (Lindenmayer & 
Fischer, 2007). 
La frammentazione di habitat per se (o suddivisione dell’habitat) è definita come la 
suddivisione di un habitat continuo in un numero maggiore di frammenti di habitat, separati 
da aree subottimali o di matrice (Fahrig, 2003). È un processo concettualmente distinto dalla 
perdita di habitat: la frammentazione per se determina infatti la conformazione spaziale 
dell’habitat disponibile in un paesaggio, supposto che l’ammontare totale di habitat resti 
costante; ovvero, definisce come una certa quantità di habitat disponibile sia dislocato in un 
paesaggio, in un certo numero di frammenti di diverse dimensioni e forma o viceversa 
costituendo un’area continua (Fig. 1.4). 
Questo processo sembra avere un impatto decisamente più limitato sulle specie e tale 
impatto, qualora presente, può anche essere positivo (soprattutto nel caso in cui si considerino 
specie generaliste). In particolare, è stato ipotizzato che gli effetti della frammentazione per se 
possano divenire evidenti solo in paesaggi con un basso livello di habitat residuo (inferiore al 
20-30%) (Fahrig, 2003).  
Gli effetti negativi della suddivisione dell’habitat sono legati sostanzialmente: 
 alla creazione, in un dato paesaggio, di un maggior numero di frammenti di dimensioni 
minori. Al limite, ciascun frammento diviene troppo piccolo per sostenere una 
popolazione locale, e le specie incapaci di attraversare le zone di non-habitat si 
ritrovano confinate in un numero elevato di frammenti inadatti alla loro 
sopravvivenza. Ciò riduce la dimensione complessiva della popolazione nel paesaggio e 
la sua probabilità di persistenza (Fahrig, 2003); 
 all’effetto-margine. In un paesaggio maggiormente frammentato si ha una maggior 
proporzione di aree marginali rispetto all’ammontare complessivo dell’habitat. Ciò 
amplifica l’impatto negativo dell’effetto-margine e aumenta la probabilità che gli 
esemplari abbandonino l’habitat per entrare nella matrice; questo implica un possibile 
aumento del tasso complessivo di mortalità (specialmente legata alla predazione) e 




Qualora presenti, i possibili effetti positivi della suddivisione dell’habitat sono legati: 
 alla diminuzione dell’isolamento dei patch, in quanto se l’ammontare complessivo di 
habitat resta costante la presenza di un maggior numero di frammenti per paesaggio 
implica una diminuzione della distanza media tra i frammenti. Ciò può favorire la 
dispersione tra i frammenti; 
 alla disponibilità di tipi diversi di habitat (eterogeneità ambientale) necessari durante 
le varie fasi del ciclo vitale; 
 ad alcuni benefici legati alla presenza di aree di margine per le specie generaliste e 
opportuniste (Fahrig, 2003). 
È opportuno sottolineare che nei paesaggi reali i processi di perdita e frammentazione 
dell’habitat sono di norma fortemente collegati e spesso avvengono in contemporanea e con 
effetti cumulativi; è tuttavia fondamentale distinguerli a livello teorico perché richiedono 
misure di conservazione differenti (Mortelliti et al., 2010b). Infatti, se per una determinata 
specie la minaccia maggiore deriva dalla perdita di habitat, la strategia gestionale più efficace è 
l’aumento delle dimensioni individuali dei frammenti (ripristino dell’habitat) (Mortelliti et al., 
2010b); se invece la minaccia maggiore deriva dalla suddivisione dell’habitat, che per le specie 
incapaci di attraversare la matrice implica l’isolamento delle popolazioni nei singoli frammenti, 
la strategia migliore è aumentare la connettività tramite collegamenti inter-patch o stepping 
stones (Lindenmayer & Fisher, 2007). 
Fig 1.4: Esempio di processi di perdita di habitat vs suddivisione di habitat. In entrambi i casi, il processo di 
modificazione del paesaggio porta alla formazione di un maggior numero di frammenti di minori dimensioni; 
tuttavia, nel caso della suddivisione di habitat (supponendo che l’ammontare complessivo di habitat resti 
costante), ciò implica una riduzione dell’isolamento dei singoli frammenti (adattato da Fahrig, 2003).  
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Il degrado dell’habitat è un fenomeno complesso e altamente specie-specifico. Esso implica la 
riduzione della qualità di un’area, per una data specie (Lindenmayer & Fischer, 2007), laddove 
per “qualità” si intende la capacità dell’ambiente di fornire condizioni appropriate per la 
sopravvivenza degli individui e la persistenza della popolazione (Hall et al., 1997). In 
particolare, esso può riguardare la scomparsa di risorse strutturali fondamentali (le cosiddette 
“keystone structures”), ovvero elementi del paesaggio che alterano in maniera significativa 
l’ambiente, aumentandone la complessità strutturale (Tews et al., 2004; Manning et al., 2006). 
Un esempio di tali risorse sono gli alberi isolati in savana, che alterano l’ambiente abiotico e 
costituiscono un habitat idoneo per molte altre specie vegetali e animali (Vetaas, 1992; Dean 
et al., 1999; Manning et al., 2006). La perdita di tali elementi strutturali può avere 
conseguenze particolarmente negative sulle specie native e facilitare l’insorgere di processi di 
estinzione a cascata (Fisher & Lindenmayer, 2007). 
Il deterioramento dell’habitat può avvenire a livello di frammento o a livello di paesaggio; in 
particolare, una variazione della qualità locale dell’habitat è un fattore importante nella 
dinamica della popolazione e un aumento della qualità dell’habitat a entrambi i livelli (di 
frammento e di paesaggio) aumenta la probabilità di occupazione e di colonizzazione dei 
frammenti e riduce il rischio di estinzione (Frey et al., 2012). 
I tre processi – perdita, frammentazione e degrado dell’habitat – tendono a verificarsi 
contemporaneamente nei paesaggi modificati; il degrado dell’habitat può essere facilitato, 
accelerato o iniziato dai processi di perdita e/o frammentazione (Tabarelli & Gascon, 2005), ma 
può anche avvenire facilmente in modo indipendente in paesaggi continui. In un habitat 
degradato una specie può subire un declino, diminuire la propria consistenza numerica o 
essere incapace di riprodursi, con una conseguente perdita di fitness. In un paesaggio 
frammentato, il deterioramento dell’habitat può portare alla formazione di un mosaico di 
frammenti con un diverso livello di idoneità per la specie; tuttavia, un pattern analogo può 
realizzarsi anche per l’impatto della perdita e/o frammentazione di habitat su un paesaggio 
naturalmente eterogeneo (Mortelliti et al., 2010a). 
Inoltre, gli effetti di perdita, frammentazione e degrado dell’habitat forestale sembrano 
dipendere cospicuamente dal livello di specializzazione delle specie considerate; ad esempio 
tra i micromammiferi le arvicole del genere Myodes mostrano risposte quasi opposte a quelle 
delle specie generaliste del genere Apodemus, o topi selvatici (Dìaz et al., 1999). 
È opportuno sottolineare infine che il declino di una specie spesso risulta dall’interazione di 
molteplici fattori; in particolar modo, ai fattori di minaccia deterministici (tra cui i principali 
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sono perdita, frammentazione e degrado dell’habitat) si possono andare a sommare numerosi 
fattori stocastici (ad esempio catastrofi naturali o epidemie). Inoltre, l’effetto delle minacce 
esogene può essere amplificato da criticità endogene della popolazione (come la stocasticità 
demografica e genetica), portando la popolazione all’interno di una spirale di estinzione 
(Fischer & Lindenmayer, 2007, Fig. 1.5).  
1.2. Qualità dell’habitat e conseguenze a livello individuale: stato dell’arte 
Comprendere in modo dettagliato il ruolo effettivo giocato dalla qualità dell’habitat nel 
determinare la persistenza di una specie è di notevole importanza. Dal punto di vista della 
biologia della conservazione, trascurare l’importanza della qualità dell’habitat può rendere 
inefficaci le strategie di conservazione applicate in un paesaggio frammentato: se una specie è 
minacciata dal deterioramento dell’habitat, la strategia più efficace è una gestione corretta 
dell’habitat, che includa processi di identificazione e di ripristino delle risorse essenziali 
(Mortelliti et al., 2010a). Ad esempio si è rilevato che aumentare la superficie coperta da un 
Fig 1.5: Schema delle minacce sperimentate da una specie in declino come conseguenza della modificazione di 
un paesaggio; si evidenziano le interazioni tra processi deterministici – esogeni (non legati alle caratteristiche 
biologiche della specie considerata), processi deterministici – endogeni (dipendenti dalle caratteristiche 
biologiche intrinseche della specie considerata), stocastici – esogeni e stocastici – endogeni nel determinare il 
declino e l’estinzione di una popolazione. 
Le minacce di tipo deterministico portano in modo prevedibile al declino, mentre le minacce di tipo stocastico 
sono legate a eventi casuali. 
Adattato da Fischer & Lindenmayer, 2007. 
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certo tipo di vegetazione (o prevenirne la distruzione) è la strategia con la miglior probabilità di 
successo per migliorare la condizione di una specie, o di un gruppo di specie, per le quali tale 
vegetazione sia l’habitat preferito. In alternativa, qualora l’obiettivo sia aumentare la ricchezza 
specifica di un paesaggio a mosaico, la strategia migliore sembra essere aumentare 
l’eterogeneità ambientale del mosaico (Bennett, 2006). Tuttavia sino a tempi recenti la 
maggior parte delle attuali strategie di conservazione nei paesaggi frammentati in Europa è 
stata indirizzata all’implementazione della connettività strutturale e focalizzata sulla struttura 
spaziale dei paesaggi, piuttosto che sulla qualità degli habitat (Mortelliti et al., 2010a). 
La qualità dell’habitat per una data specie è determinata prevalentemente dall’abbondanza e 
dalla varietà delle risorse trofiche disponibili, dalla presenza di rifugi e di eventuali keystone 
resources. Questi elementi possono avere un impatto a livello dell’individuo, della popolazione 
o a entrambi i livelli. 
A livello dell’individuo, è stato ipotizzato che un habitat di miglior qualità possa avere un 
impatto prevalentemente sulle probabilità di sopravvivenza o sullo sforzo riproduttivo (Zanette 
et al., 2000a; Zanette, 2000b; Dìaz et al., 2003, Fig. 1.6). In particolare una maggiore 
disponibilità trofica può aumentare le probabilità di sopravvivenza in quanto:  
 può permettere l’accumulo di maggiori riserve energetiche, implementando la 
condizione corporea individuale; 
  può permettere all’individuo di ridurre i propri movimenti, riducendo così le 
interazioni agonistiche intraspecifiche e interspecifiche (Desy et al., 1990), il rischio di 
predazione e le possibilità di infezioni e infestazioni (Krasnov et al., 2002). 
Fig 1.6: Schema riassuntivo dei principali livelli in cui si può esplicare l’impatto della qualità dell’habitat sulle 
specie. 
QUALITÀ DELL'HABITAT 
Conseguenze a livello 
dell'individuo 
Aumento della probabilità di 
sopravvivenza 
Anticipazione/intensificazione 
dei processi riproduttivi 





Per quanto riguarda il primo punto, è stato dimostrato che una miglior condizione corporea 
individuale (o stato di salute) riduce il rischio di morte per inedia (Blem, 1990), aumenta le 
capacità competitive nei confronti dei conspecifici (Lin & Batzli, 2001) e delle altre specie 
(Banks & Dickman, 2000) e migliora la resistenza del sistema immunitario rispetto a patogeni e 
parassiti (Appleby et al., 1999). A tal proposito, è stato rilevato in una popolazione di Rattus 
fuscipes nel sud-est dell’Australia che le femmine adulte tendevano ad avere un peso maggiore 
(identificato con una miglior condizione corporea) nei frammenti con miglior qualità 
dell’habitat (Holland & Bennett, 2010). 
Risultati analoghi sono stati ottenuti in altri Ordini di Mammiferi e non. Ad esempio nel caso 
del capriolo (Capreolus capreolus) la massa corporea dei maschi adulti è risultata influenzata 
dalla ricchezza trofica dell’habitat (Pettorelli et al., 2002); negli Uccelli migratori (in particolare 
nella pittima reale, Limosa limosa islandica) è stato dimostrato che gli esemplari capaci di 
occupare i siti di riproduzione con habitat di miglior qualità riuscivano a occupare anche i 
migliori siti di svernamento, con importanti conseguenze sulla fitness individuale (Gunnarsson 
et al., 2005); mentre nei Pesci Pleuronectiformi la disponibilità trofica è risultata essere il 
primo fattore influenzante la crescita e il tasso di sopravvivenza degli stadi giovanili (Gibson, 
1994). 
Per quanto riguarda l’influenza sulla riproduzione, una maggior disponibilità trofica può 
permettere a un numero maggiore di individui di estendere la durata del periodo riproduttivo, 
(Banks & Dickman, 2000; Eccard & Ylönen, 2001) o permettere alle femmine di effettuare un 
maggior investimento per singolo evento riproduttivo, aumentando il numero di piccoli per 
cucciolata (Kreiter & Wise, 2001). Viceversa, una disponibilità trofica limitata può limitare il 
successo riproduttivo fino a originare una “soglia demografica” al di sotto della quale sia la 
riproduzione delle femmine che la probabilità di sopravvivenza degli individui divengono 
insufficienti a permettere la persistenza della popolazione nei frammenti (Zanette et al., 
2000a; Zanette, 2000b). Recentemente negli Sciuridi (Tamiasciurus hudsonicus e Sciurus 
vulgaris) è stata inoltre dimostrata la capacità di prevedere in base a segnali climatici l’arrivo di 
annate di eccezionale produttività di semi nelle piante arboree (le cosiddette annate di 
“pasciona”) e di regolare di conseguenza lo sforzo riproduttivo; ovvero, tali specie 
aumentavano il numero di piccoli per cucciolata, la proporzione di giovani già riproduttivi ed 
eventualmente il numero di cucciolate nella stagione immediatamente precedente la pasciona. 
Questo permetteva alle popolazioni di raggiungere la massima densità nel momento di 
massima disponibilità trofica e non successivamente ad esso (Boutin et al., 2006). 
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Dato il breve ciclo vitale dei piccoli roditori, è lecito supporre che in caso di maggior 
disponibilità trofica le risorse “in eccesso” siano destinate prevalentemente a intensificare la 
riproduzione; poiché i costi diretti della riproduzione sono maggiori per le femmine che per i 
maschi, le femmine adulte dovrebbero risultare più influenzate dalla qualità dell’habitat (Dìaz 
et al., 2003).  
A livello di popolazione, la qualità dell’habitat diventa più significativa nei frammenti di piccole 
dimensioni: è stato dimostrato che un’alta qualità dell’habitat per i roditori influenza 
maggiormente le performances della popolazione nei frammenti piccoli piuttosto che in quelli 
di grandi dimensioni, nei quali sembra avere un impatto marginale (Holland & Bennett, 2010).  
La qualità dell’habitat inoltre è risultata significativa nel determinare i pattern di occupazione 
di molti Mammiferi, tra cui Carnivori (Mortelliti & Boitani, 2008), Primati (Arroyo-Rodriguez et 
al., 2007) e micromammiferi (Holland & Bennett, 2007), ma anche di Uccelli (Lloyd, 2008), 
Insetti (Fleishman et al., 2002; Heisswolf et al., 2009) e specie vegetali (Adriaens et al., 2009). 
In particolare sono già stati rilevati effetti della qualità dell’habitat nel determinare i parametri 
di estinzione e di colonizzazione (Fleishman et al., 2002; Franken & Hik, 2004), nella 
persistenza a lungo termine della popolazione (Root, 1998), e sulla ricchezza specifica del 
paesaggio (Pöyry et al., 2009). Nello specifico, nei Roditori la disponibilità trofica, in particolare 
di risorse accumulabili come le ghiande di Quercus spp., è risultata influenzare la densità estiva 
e invernale, il tasso di crescita invernale della popolazione (Pucek et al., 1993; Stenseth et al., 
2002) e le variazioni nell’abbondanza di alcune specie (Batzli & Lesieutre, 1991). Nel 
moscardino la disponibilità trofica influenza indirettamente la mortalità invernale durante 
l’ibernazione, in quanto tale mortalità risulta dipendere anche dall’accumulo di sufficienti 
scorte di tessuto adiposo (Bright & Morris, 1996), a sua volta legato alla disponibilità trofica nel 
periodo autunnale (Juskaitis, 2008). Nei roditori terricoli l’abbondanza di cibo può influenzare 
positivamente l’entità e la durata dello sforzo riproduttivo in ambo i sessi e le capacità 
immunitarie di difesa contro gli endoparassiti, nonché la condizione corporea nei maschi (Dìaz 
& Alonso, 2003); inoltre la qualità dell’habitat è risultata significativa nella determinazione 
dell’abbondanza e della probabilità di estinzione dell’arvicola rossastra in un paesaggio 
agricolo frammentato (Van Apeldoorn et al., 1992).  
Oltre alla disponibilità trofica, anche la struttura della vegetazione può avere un impatto 
diretto sui micromammiferi: nel moscardino è documentato che essa influenza la scelta dei siti 
di nidificazione (Panchetti et al., 2007) e l’abbondanza degli esemplari (Juskaitis, 2008); nelle 
specie terricole la copertura arbustiva risulta influente sulla densità invernale (Dìaz et al., 
1993); nei roditori deserticoli la ricchezza specifica è legata alla copertura vegetazionale 
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(Eccard et al., 2000); nelle specie native di roditori australiani la disponibilità trofica e la 
struttura vegetazionale, fortemente dipendenti dalle precipitazioni annuali, risultano essere 
tra i principali fattori determinanti le dinamiche di popolazione nei singoli siti (Breed & Ford, 
2007). 
1.3. Criticità nella ricerca 
Come anticipato nei precedenti paragrafi, il lavoro di ricerca svolto sui temi di perdita, 
frammentazione e degrado della qualità dell’habitat è estremamente ampio e variegato e 
coinvolge un numero cospicuo di specie di classi diverse, di Vertebrati e non. 
É opportuno tuttavia sottolineare che la maggior parte degli studi sui paesaggi a mosaico non 
considera la demografia delle specie oggetto di studio, bensì misura parametri relativi, 
frequentemente, alla ricchezza specifica, all’abbondanza o alla presenza/assenza delle specie 
(Bennett, 2006). Tali parametri sono soggetti ad una serie di criticità: in primis, la cattura di 
uno o pochi esemplari può non implicare la presenza effettiva di una popolazione, stabile o 
effimera, nel frammento, in quanto può essere dovuta alla presenza occasionale di individui di 
passaggio o in dispersione (Mortelliti et al., 2009a). Inoltre la mera presenza di una specie non 
implica necessariamente che la popolazione sia vitale, in grado di permanere sul lungo periodo 
e che siano mantenute la variabilità genetica e le normali dinamiche spaziali. Tali temi – la 
vitalità della popolazione, il rischio di estinzione e le dinamiche spaziali – possono essere 
affrontati in modo più corretto solo tramite uno studio demografico della popolazione, che 
permetta di stimare tramite la raccolta di dati sul lungo periodo i principali parametri 
demografici della popolazione; in particolare, è necessario poter stimare le dimensioni della 
popolazione (abbondanza complessiva e densità minima/massima), il trend 
(incremento/stabilità/diminuzione una volta controllate le fluttuazioni stocastiche) e la 
struttura (classi di età, sex ratio) (Mortelliti et al., 2012). Gli studi demografici sono tuttavia più 
complessi e più dispendiosi di altre forme di studio misurativo, perché richiedono in genere 
uno sforzo di campionamento più duraturo e prolungato, e sono dunque solitamente meno 
praticati; tuttavia nei paesaggi reali un esperimento misurativo progettato con attenzione e di 
sufficiente durata può permettere di rilevare gli effettivi impatti a lungo termine dei processi di 
perdita, frammentazione e degrado dell’habitat sulla sopravvivenza delle popolazioni 
(Mortelliti et al., 2010b). 
È opportuno sottolineare infine che la maggioranza degli studi, demografici e non, verte 
direttamente sui parametri relativi solo allo stato della popolazione; nella maggior parte dei 
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casi non sono considerate le condizioni individuali degli esemplari. Ciò rappresenta tuttavia 
una carenza nell’ambito della ricerca, in quanto la condizione corporea individuale costituisce 
il primo livello su cui si esplicano gli effetti di perdita, frammentazione e degrado dell’habitat; 
tali effetti a livello individuale possono mediare in vari modi l’impatto della trasformazione 
dell’habitat a livello di popolazione, ed è necessario rilevarli per comprendere nel dettaglio 
come l’impatto di perdita, frammentazione e degrado di habitat si trasmetta e si amplifichi, o 
viceversa possa essere mitigato, passando dall’individuo alla popolazione (Dooley & Bowers, 
1998; Dìaz et al., 1999). In particolare, in un paesaggio a mosaico gli effetti legati alla 
trasformazione dell’habitat possono risultare visibili sulla piccola (individuale) e grande (a 
livello di paesaggio) scala, ma essere oscurati al livello intermedio del singolo frammento 
(Bowers & Dooley, 1999); questa considerazione impone notevole cautela sia nella 
progettazione degli studi di campo che nell’interpretazione dei risultati ottenuti. Un ulteriore 
fattore di criticità è rappresentato dal fatto che in molti casi l’interazione tra le conseguenze a 
livello individuale e le conseguenze a livello di popolazione dei fenomeni legati alla 
trasformazione dell’habitat è ancora in buona parte da chiarire. Ciò dipende dal fatto che la 
maggior parte degli studi sinora svolti si è focalizzata sull’identificazione dei parametri 
descrittivi dello stato di perdita, frammentazione o degrado dell’habitat che potessero essere 
utilizzati come predittori dello stato della popolazione; tuttavia spesso non sono stati 
adeguatamente considerati i meccanismi “di base” con cui tali parametri agiscono a livello del 
singolo esemplare, e il modo in cui tali conseguenze individuali si ripercuotono sulla 
popolazione. Ad esempio è noto che la qualità dell’habitat può influire sulla performance 
individuale e indirettamente sulla dimensione della popolazione, ma non è chiaro in quale 
misura rispetto ad altri fattori genetici e demografici (Vergeer et al., 2003); similmente, è stato 
rilevato che la qualità dell’habitat può influire sull’abbondanza degli esemplari e sulla densità 
delle popolazioni, ma i meccanismi sottostanti tali effetti sono solo ipotizzati (Orvossy et al., 
2012). Per quanto riguarda invece la perdita e la frammentazione di habitat, l’impatto di molti 
parametri è stato identificato –ad esempio la dimensione del frammento è risultata 
significativa nell’influenzare l’abbondanza degli esemplari (Tellerìa et al., 1991; Dìaz et al., 
1999), ma anche il tasso di reclutamento degli adulti (Dooley & Bowers, 1999) e le probabilità 
di presenza (Mortelliti et al., 2011)– ma il modo in cui tale effetto si esplichi a partire 
dall’impatto sui singoli individui necessita di essere approfondito. 
É quindi necessario approfondire l’impatto dei fenomeni di perdita, frammentazione e degrado 
dell’habitat al livello individuale, ma anche identificare i meccanismi con cui tale impatto possa 
essere amplificato o mitigato passando al livello di popolazione e di frammento o paesaggio. 
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1.4. Scopo dello studio e obiettivi della tesi 
Questa tesi si inserisce nell’ambito di un progetto di ricerca pluriennale dell’Università degli 
Studi di Roma “La Sapienza”, volto a indagare gli effetti della perdita, della frammentazione e 
del degrado di habitat su quattro specie di micromammiferi forestali. Tale progetto di ricerca si 
è svolto in collaborazione tra l’ Università degli Studi di Roma “La Sapienza”, l’ Università degli 
Studi di Milano “Bicocca”, l’Università degli Studi della Tuscia e la Riserva Naturale “Selva del 
Lamone”. L’area di studio era localizzata in Italia Centrale, nella Regione Lazio, nelle province di 
Viterbo e di Rieti. La raccolta dati è stata focalizzata sui parametri demografici della 
popolazione e sulle variabili ambientali e microambientali dell’area di studio. 
La presente tesi verte sull’analisi della risposta individuale al “deterioramento” (sensu lato) 
dell’habitat, focalizzandosi sull’influenza della qualità dell’habitat sullo stato di salute dei 
singoli esemplari e ipotizzando le possibili ripercussioni a livello di popolazione. L’obiettivo 
della tesi è infatti di evidenziare, qualora presenti, le relazioni tra parametri di qualità 
dell’habitat e conseguenze a livello individuale, esaminando i parametri relativi a condizione 
corporea, fertilità e probabilità di sopravvivenza individuale di specie diverse, a diverso livello 
di specializzazione, in un paesaggio frammentato. 
In particolare, si ipotizza che: 
 una maggior disponibilità trofica permetta il mantenimento di una condizione 
corporea migliore ai singoli esemplari, e ciò si traduca in un aumentato tasso di 
sopravvivenza (per ambo i sessi) e di fertilità (per le femmine) (Bowers & Dooley, 1999; 
Dìaz et al., 1999; Dìaz & Alonso, 2003); 
 nel caso in cui la maggior disponibilità trofica riguardi risorse accumulabili per l’inverno 
(es. ghiande di Quercus spp.), la miglior condizione corporea conseguibile influenzi 
prevalentemente il tasso di sopravvivenza dei singoli esemplari, mentre nel caso in cui 
riguardi risorse disponibili durante il periodo riproduttivo (es. frutti di arbusti) l’effetto 
maggiore si abbia sulla fertilità (Dìaz et al. 1999; Stenseth et al., 2002); 
 la presenza di un habitat più strutturato e complesso, con una diversità specifica 
elevata, influenzi positivamente sia il tasso di sopravvivenza che la fertilità (per la 
maggior disponibilità di rifugi e poiché garantisce un approvvigionamento alimentare 
più stabile nelle diverse stagioni, attenuando eventuali crolli di condizione corporea) 




2.Biologia delle specie  
2.1. Introduzione all’Ordine Rodentia 
Le specie oggetto di studio sono state selezionate tra i micromammiferi nell’ambito dell’Ordine 
Rodentia, cui afferisce ben il 42% delle circa 5400 specie di Mammiferi attualmente viventi. 
L’Ordine Rodentia si caratterizza per un’elevata plasticità ecologica; ciò ha portato le specie ad 
esso afferenti a colonizzare la gran parte delle terre emerse, spesso grazie anche 
all’involontaria azione di trasporto operata dall’uomo, e ad occupare una grande varietà di 
nicchie ecologiche (Capizzi & Santini, 2007). 
Molte specie presentano adattamenti morfologici spinti, ma il carattere distintivo dell’Ordine è 
la peculiare dentatura, con la presenza di due paia di incisivi a crescita continua e di un 
diastema maxillo-mandibolare tra incisivi e molari. Le dimensioni corporee sono 
estremamente variabili, da pochi grammi (Micromys minutus) a decine di chilogrammi 
(Hydrochaeris hydrochaeris), così come le strategie riproduttive (monogamia, poligamia e 
promiscuità; specie-r, specie-k e intermedie), il ciclo vitale (da pochi mesi nei Muridi a 10-15 
anni negli Istricomorfi), le abitudini comportamentali e la struttura sociale. Le capacità 
sensoriali sono in genere abbastanza sviluppate, con prevalenza di odorato e tatto a discapito 
di una vista generalmente mediocre. L’alimentazione è fondamentalmente vegetariana, con 
preferenza per  la foglivoria o la granivoria nelle diverse specie e diverso livello di consumo 
degli alimenti di origine animale (Invertebrati, uova e nidiacei, piccoli mammiferi) (Capizzi & 
Santini, 2007). 
Trattandosi di un Ordine vasto e articolato, presenta una sistematica complessa e in via di 
ridefinizione. La teoria attualmente più supportata (Carleton & Mussler, 2005) conferma la 






La maggior parte delle specie è compresa nel sottordine dei Miomorfi (1569 specie, tra cui 




Le quattro specie attivamente campionate (Apodemus sylvaticus, Apodemus flavicollis, Myodes 
glareolus e Muscardinus avellanarius) appartengono ai due sottordini di Miomorfi e 
Sciuromorfi. 
Tali specie sono state selezionate in base a: 
 ciclo vitale sostanzialmente breve, con un rapido ricambio generazionale; 
 densità di popolazione complessivamente elevata e buona contattabilità; 
 diversa attitudine alla vita terricola o arboricola; 
 diversi livelli di selettività in termini di habitat. 
Queste caratteristiche, comuni fra i mammiferi di piccola taglia, rendono tali specie idonee 
come modelli negli studi sugli effetti della frammentazione dell’habitat (Lambin et al., 2004). 
Inoltre, per quanto riguarda il moscardino, è nota la sua sensibilità alla perdita e alla 
frammentazione dell’habitat forestale (Wauters et al. 1994; Rodriguez & Andren 1999; 
Verbeylen et al., 2003; Koprowski 2005), mentre il topo selvatico a collo giallo è risultato 
vulnerabile ai processi di frammentazione (Marsh & Harris, 2000; Marsh et al., 2001). 
2.2. Le specie terricole 
2.2.1. Apodemus sylvaticus 
Il topo selvatico Apodemus sylvaticus (Linnaeus, 1758) 
(Fig. 2.1) è un roditore del sottordine Myomorpha, 
famiglia Muridae, sottofamiglia Murinae, genere 
Apodemus, sottogenere Sylvaemus. Il genere 
comprende 21 specie, che costituiscono nel 
complesso la fauna murina dominante della Regione 
Paleartica (Corbet & Harris, 1991); il topo selvatico 
conta oltre 30 sottospecie in Europa, di cui sei solo 
per l’Italia: A. sylvaticus sylvaticus (Linnaeus, 1758), A. sylvaticus dichrurus (Rafinesque, 1814), 
A. sylvaticus milleri (De Beaux, 1925), A. sylvaticus hermani (Felten & Storch, 1970), e A. 
sylvaticus ilvanus (Kahmann & Niethammer, 1971) (Amori et al., 2009). 
Distribuzione: 
Si tratta di una specie paleartico-occidentale a distribuzione europea con estensione anatolico-
magrebina (Amori et al., 2009); il topo selvatico ha infatti un vasto areale, che si estende da 
nord a sud attraverso l’Europa (con l’eccezione della Finlandia e delle zone settentrionali di 
Fig. 2.1: Esemplare di Apodemus sylvaticus, 
topo selvatico,  adulto in natura. 
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Scandinavia, del Baltico e della Russia) e in alcune aree del Nord Africa (Montgomery, 1999, 
Wilson & Reeder 2005); da est a ovest, dall’Ucraina e dai confini occidentali della Federazione 
Russa alla Penisola Iberica. In Africa si ritrova nella Catena Montuosa dell’Atlante e, a nord di 
essa, lungo tutta la pianura costiera. Popola inoltre la maggior parte delle isole, incluse le Isole 
Britanniche, l’Islanda e molteplici isole del Mediterraneo (tra cui ad esempio le Isole Egee, la 
Sardegna e la Corsica, la Sicilia e gli arcipelaghi ad essa afferenti, e l’Arcipelago Toscano in cui si 
ritrova in particolare la sottospecie A. sylvaticus ilvanus (Amori, 1993; Capizzi & Santini, 2007)). 
Vive dal livello del mare ai 3300 m di quota nella Catena  Montuosa dell’Atlante e fino a quasi 
2000 m sulle Alpi Occidentali (Amori et al., 2009). In Italia è diffuso in tutta la penisola, incluse 
le isole minori (Fig. 2.2). 
Proprio in virtù di quest’ampio areale, della sua occorrenza comune e di un trend di 
popolazione stabile, la specie è classificata come a rischio minimo (classe LC- “Least Concern”) 










Si tratta di un muride di piccole dimensioni, con la coda in media di poco più corta del corpo: la 
lunghezza media dall’apice del rostro alla base della coda è compresa, nelle popolazioni 
peninsulari italiane, tra i 77,2 ± 9,2mm (popolazioni pugliesi) e i 99,1 ± 10,5 mm (popolazioni 
lucane) ed è, per le popolazioni laziali, di 83,9 ± 7,82mm; la coda raggiunge in media il 96,25% 
della lunghezza testa-corpo (Amori et al., 2009). Il peso medio degli adulti è generalmente 
inferiore ai 25 g e si attesta, per le popolazioni laziali, sui 17,2 ± 3,94 g (Amori et al., 2009). 
Presenta una pelliccia piuttosto mutevole a seconda delle popolazioni, con colorazione 
variabile dal bruno a un fulvo-grigiastro; le parti inferiori sono biancastre, con una tonalità 
poco netta, e la linea laterale tra la colorazione del dorso e quella del ventre non è ben 
demarcata (Fig. 2.3). I giovani presentano una colorazione grigiastra uniforme fino alla muta 
post-giovanile che avviene tra le cinque e le sette settimane di età. La coda è nuda, 
presentando solo peli scarsi che non nascondono la pelle, e appare generalmente più scura 
nella porzione dorsale. Ha occhi grandi e sporgenti, adattati per la visione notturna (Corbet & 
Harris, 1991), e un acuto senso dell’olfatto. Le zampe e i padiglioni auricolari sono, in 
proporzione al corpo, più piccoli che nel topo selvatico a collo giallo A. flavicollis; 
cionondimeno il riconoscimento morfologico delle due specie in natura spesso non è semplice, 
in quanto soprattutto in Italia i caratteri fenotipici delle due specie tendono a convergere sia 
per quanto riguarda le dimensioni che la colorazione, rendendo la discriminazione specifica 
difficile o, in presenza di giovani pre-muta, perfino impossibile. Questo ostacolo non si 
riscontra in altre parti d’Europa, dove le due specie si distinguono con relativa facilità 
(Flowerdew, 1991), e ha portato in passato a supporre l’esistenza di fenomeni di ibridazione 
tra le due specie (Niethammer, 1969). Tale ipotesi è stata in seguito confutata (Jewell & 
Fullagar, 1964; Engel et al., 1973), ma il dibattito resta acceso. 
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Fig. 2.3: A - Esemplare adulto di topo selvatico con fenotipo caratteristico, durante la manipolazione; 




È una specie molto adattabile, che denota uno spiccato opportunismo sia nella scelta 
dell’habitat che nelle abitudini alimentari; l’habitat ottimale è quello forestale, con copertura 
arborea e arbustiva diffusa e disponibilità trofiche e di rifugio per buona parte dell’anno 
(Capizzi & Luiselli, 1996), ma il topo selvatico è in grado di vivere agevolmente in un gran 
numero di altri ambienti quali siepi, aree incolte, parchi, giardini e campi coltivati, soprattutto 
di cereali. La specie è in grado di tollerare meglio di altre le operazioni di taglio dei boschi, e 
raggiunge le densità maggiori nelle zone di margine e nei boschetti di piccole dimensioni 
(Garcia et al., 1998; Diaz et al., 1999). Pur essendo un roditore terricolo, presenta una notevole 
attitudine ad arrampicarsi ed è sovente attivo nello strato arbustivo fino a 3-4 m d’altezza 
(Montgomery, 1985). 
La dieta è fondamentalmente granivora, con uno spiccato consumo di cibo di origine animale 
in alcune fasi dell’anno, ma include anche bacche, radici, frutti, parti verdi di piante, corteccia e 
funghi; l’opportunismo alimentare della specie è tale che essa è in grado di nutrirsi di semi per 
tutto l’anno, sfruttando quelli che di volta in volta si rendono disponibili, incluse in autunno le 
ghiande del genere Quercus che costituiscono un ottimo alimento per i roditori (Hansson, 
1998). Esistono inoltre differenze alimentari tra adulti e giovani, in quanto i giovani tendono a 
consumare una minor percentuale di semi rispetto agli adulti (Watts, 1968). In Italia è stato 
rilevato un prevalente consumo di semi durante tutto l’anno, con massimi nel periodo 
autunnale in cui costituiscono il 75% della dieta (Canova & Fasola, 1993); questo fatto ha 
portato a supporre, vista l’entità della depredazione di semi delle piante forestali, che la specie 
possa influenzare la composizione specifica del bosco (Santos & Tellerìa, 1997). Tuttavia, vista 
l’abitudine della specie di costituire ingenti scorte dei semi per il periodo invernale, all’interno 
delle gallerie della tana o in cavità naturali, si suppone che l’effetto della predazione di semi 
possa essere mitigato dalla germinazione delle scorte non consumate, portando così a una 
migliore dispersione dei semi e alla rinnovazione di molte essenze forestali (Flowerdew, 1991). 
È una specie ad attività notturna, monomodale o bimodale nelle notti lunghe, con 
comportamenti territoriali prevalentemente a carico delle femmine e forme di socialità 
stagionale legate alle esigenze di sopravvivenza e termoregolazione; infatti durante l’inverno 
non è infrequente trovare più individui che condividono uno stesso nido, probabilmente per 
mantenere meglio la temperatura corporea (Wolton & Flowerdew, 1985). Le dimensioni 
dell’area vitale degli individui variano moltissimo a seconda degli ambienti e degli studi 
considerati, andando da meno di 300 a oltre 13.000 m2, ma tendono a essere maggiori nei 
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maschi e con un maggior grado di sovrapposizione (Wolton & Flowerdew, 1985; Tattersall et 
al., 2001). L’attività riproduttiva è massima in estate in gran parte dell’Europa centro-
settentrionale, mentre si interrompe in inverno (Flowerdew, 1991); al contrario, nei paesi 
mediterranei tale attività inizia a fine estate e si protrae fino a primavera, senza soluzione di 
continuità nei mesi invernali (Saint Girons, 1972; Moreno & Kufner, 1988; Harich & Benazzou, 
1990). La gestazione dura 19-20 giorni e l’allattamento 18-22 giorni; le femmine presentano 
tre paia di mammelle e il numero medio di piccoli per parto oscilla, in laboratorio, tra i 4,3 e i 
5,4 (Clarke, 1985). I piccoli nascono totalmente inetti e sono noti fenomeni di paternità 
multipla (Bartmann & Gerlach, 2001) e di estro post-partum, comune a molte specie di 
roditori. La riproduzione appare influenzata da molteplici fattori, tra cui la temperatura 
esterna e il fotoperiodo (Clarke, 1985), l’abbondanza di semi di specie arboree (Le Louarn & 
Schmitt, 1972) e la presenza di specie competitrici come il topo selvatico a collo giallo 
(Flowerdew & Ellwood, 2001). La durata del ciclo vitale in natura è generalmente inferiore a un 
anno (Corbet & Harris, 1991). 
Le densità sono comprese tra 1 e 40 individui per ettaro nei boschi decidui, ma possono 
raggiungere i 130-200 individui/ha nelle annate favorevoli (Flowerdew, 1991); sebbene le 
densità possano variare notevolmente di anno in anno, non vi sono evidenze di un andamento 
ciclico delle popolazioni (Flowerdew, 1985). La competizione con altre specie di roditori 
forestali è stata oggetto di intensa ricerca: è stata rilevata nei confronti del topo selvatico a 
collo giallo, con cui può esistere competizione per le risorse trofiche in casi di scarsa 
disponibilità alimentare, e che risulta dominante sul topo selvatico dal punto di vista 
comportamentale (Montgomery, 1978; Gurnell, 1985). Risulta invece poco significativa nei 
confronti dell’arvicola rossastra; questo può dipendere dal fatto che le due specie presentano 
requisiti ecologici nettamente differenti per quanto riguarda microhabitat e dieta, nonché 
ritmi di attività poco sovrapposti (Gurnell, 1985; Stenseth et al., 2002). 
Questa specie, come in genere accade per i micromammiferi terricoli, è una componente 
importante dell’alimentazione di molti predatori; principalmente è predata da Strigiformi 
(soprattutto Strix aluco e Tyto alba, Contoli, 1988), Ofidi (Capizzi & Luiselli, 1996), Mustelidi 
(Mustela nivalis, Flowerdew, 1991) e Felidi (Felis catus in aree prossime a insediamenti umani, 
Baker et al., 2003), mentre la predazione a carico di rapaci diurni è rara, viste le abitudini 
prevalentemente notturne della specie (Flowerdew, 2000). È inoltre ospite di numerosi 
parassiti di diversi gruppi zoologici, tra cui per gli ectoparassiti si segnalano Acari (zecche e 
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non), Sifonatteri (pulci), Anopluri (pidocchi), e per gli endoparassiti Cestodi, Trematodi e 
Nematodi. 
Note di legislazione: 
Trattandosi di una specie comune e diffusa in tutta la penisola italiana, ad ampio areale e con 
trend di popolazione stabile, il topo selvatico non gode di nessuna protezione specifica da 
parte delle leggi dello stato italiano né da parte di alcuna direttiva comunitaria o convenzione 
recepita dall’Italia; al contrario, esso è talvolta considerato un animale nocivo per alcune 
coltivazioni protette, come fragole e agrumi (D’Errico & Di Maio, 1974) e per le semine 
forestali (Capizzi, 1993), malgrado l’interazione tra il topo selvatico e le attività umane sia 
occasionale. 
2.2.2. Apodemus flavicollis 
Il topo selvatico a collo giallo A. flavicollis (Melchior, 1834) è strettamente imparentato con il 
topo selvatico, di cui sostanzialmente condivide la sistematica. Conta cinque sottospecie, delle 
quali due presenti in Italia: A. flavicollis flavicollis (Melchior, 1834) e A. flavicollis geminae (von 
Lehmann, 1961). 
Distribuzione: 
Si tratta di una specie paleartica occidentale a distribuzione europea, con estensione anatolico-
caucasica; occupa un vasto areale in gran parte dell’Europa continentale, fino alla catena degli 
Urali (Federazione Russa) e alla Turchia; il limite orientale dell’areale è segnato dal confine 
occidentale dell’Armenia e dai Monti Zagros in Iran, mentre quello meridionale da Siria, Libano 
e Israele (IUCN Red List of Threatened Species. Version 2012.2) 
In Europa è generalmente diffuso, benché sia assente dalla Spagna meridionale, dalla Francia 
occidentale, dalla Fennoscandia centrale e dalla Russia, nonché dalla maggior parte delle isole 
(inclusa l’Irlanda, ma è presente in Gran Bretagna). Lo si ritrova in alcune isole orientali del 
Mediterraneo; vive da zone al livello del mare ad alte quote, fino a 1850 m (Spitzenberger 
2002) (Fig. 2.4). 
In Italia è presente in tutta la penisola, con l’eccezione delle aree maggiormente urbanizzate 
e/o intensamente coltivate (zone costiere, Pianura Padana, Salento); è invece assente da tutte 
le isole (Amori et al., 2009). Proprio in virtù di quest’ampio areale, della sua occorrenza 
comune e di un trend di popolazione stabile, la specie è classificata come a rischio minimo 





Il topo selvatico a collo giallo è, tra le specie italiane del sottogenere Sylvaemus, quella che 
raggiunge le maggiori dimensioni: la lunghezza testa-corpo media è compresa nelle 
popolazioni peninsulari tra 88,8 ± 10,1 mm (popolazioni pugliesi) e 102,30 mm (popolazioni 
calabre), ed è, per le popolazioni laziali, di 96,0 ± 10,6 mm. La coda è di solito poco più lunga 
del corpo e raggiunge in media il 109,1% della lunghezza testa-corpo (Amori et al., 2009). Il 
peso medio degli adulti è generalmente superiore a quello del topo selvatico e arriva a 
superare i 30 g; per le popolazioni laziali, si attesta su 24,6 ± 6,6 g (Amori et al., 2009). 
Presenta una pelliccia bruno-rossastra, con tonalità fulve più marcate che nel topo selvatico e 
le parti inferiori di un bianco candido nel fenotipo regolare; la linea laterale di demarcazione 
tra la colorazione dorsale e quella ventrale è molto netta. È quasi sempre presente una 
macchia golare di colore fulvo-giallastro, di dimensioni variabili ma con orientamento 
trasversale, di solito non allungato, che raramente forma un collare completo nelle popolazioni 
meridionali. La coda, che appare lunga e massiccia in proporzione al corpo, è nuda salvo peli 
sparsi che comunque non nascondono la pelle, e appare nettamente bicolore con la parte 
inferiore chiara e quella superiore nerastra. Anche le altre appendici – zampe e padiglioni 
auricolari – si presentano grandi e robuste rispetto al corpo; inoltre la parte dorsale del piede 
Fig. 2.4: Areale del topo selvatico a collo giallo  A. flavicollis. Tratto da IUCN 2012. The IUCN Red List of 
Threatened Species. <http://www.iucnredlist.org> 
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posteriore tende ad essere bianca (Fig. 2.5). Gli occhi sono scuri e sporgenti e le capacità 
sensoriali affini a quelle del topo selvatico. I giovani pre-muta sono estremamente simili a 
quelli di topo selvatico. Questa descrizione si riferisce al fenotipo più caratteristico della 
specie, ma come precedentemente sottolineato nelle popolazioni italiane i caratteri 
discriminanti tendono ad essere oltremodo sfumati tra queste due specie congeneriche (Fig. 
2.6). 
Fig. 2.5: Esemplari tipici di topo selvatico a collo giallo. Si notino: le maggiori dimensioni, il pelo più fulvo, il 
ventre bianco, la linea di demarcazione laterale netta e la coda lunga e massiccia rispetto ad un adulto tipico di 
topo selvatico (Fig. 2.3 A). 
Fig. 2.6: Esemplari atipici di probabile topo selvatico a collo giallo. Si noti la commistione di caratteri: dimensioni 
cospicue, coda e zampe massicce, coda bipartita (caratteri tipici del topo selvatico a collo giallo), ma presentano 
una colorazione poco vivida, ventre bianco sporco e linea laterale poco definita (caratteri più affini al fenotipo 




Il topo selvatico a collo giallo presenta requisiti piuttosto specifici in termini di habitat: è una 
specie legata alle aree forestali, sia a conifere che a latifoglie ma con una preferenza per le 
seconde (Debernardi et al., 2003); predilige i boschi maturi rispetto a quelli giovani e agli stadi 
precoci di ricrescita dei cedui e risulta fortemente penalizzato nei casi in cui le operazioni di 
taglio interessino periodicamente tutta la superficie del bosco (Capizzi & Luiselli, 1996; Marsh 
et al., 2001). È vulnerabile ai processi di frammentazione dell’habitat, in particolar modo 
risente del grado di isolamento del frammento in caso di distanze considerevoli (>2 km) dai 
boschi maturi (Marsh & Harris, 2000; Marsh et al., 2001). Presenta un’attitudine ad 
arrampicarsi ancora maggiore di quella del topo selvatico e non è insolito che utilizzi come 
rifugio o come mensa i nidi di uccelli e, ove disponibili, le cassette nido (Montgomery & 
Gurnell, 1985). 
La dieta è essenzialmente granivora, con il cibo di origine animale che assume rilevanza 
soprattutto durante il periodo estivo (Hansson, 1985); come il topo selvatico, anche il topo 
selvatico a collo giallo è solito accumulare scorte di semi di piante arboree e anche invertebrati 
all’interno di gallerie, utilizzando anche quelle scavate da altri micromammiferi (Montgomery 
& Gurnell, 1985; Amori et el., 1986). Presenta una sovrapposizione consistente, fino all’80%, 
con la nicchia trofica del topo selvatico (Holisova & Obrtel, 1980); questo fatto, unito alla 
dominanza comportamentale, all’inibizione dell’attività e all’influenza sui processi riproduttivi 
del topo selvatico a collo giallo sul topo selvatico (Hoffmeyer, 1973; Flowerdew & Ellwood, 
2001) corrobora l’ipotesi dell’esistenza di processi competitivi tra le due specie, in condizioni di 
simpatria. 
È una specie ad attività strettamente notturna e monomodale; l’organizzazione sociale non è 
nota, se si eccettuano le conoscenze relative a fenomeni di termoregolazione sociale analoghi 
a quelli del topo selvatico (Fedyk, 1971). Le dimensioni dell’area vitale degli individui sono 
simili tra maschi e femmine (0,22 ha per i maschi contro 0,19 ha per le femmine) e con un 
analogo grado di sovrapposizione (Montgomery, 1979). 
L’attività riproduttiva si svolge tra febbraio-marzo e ottobre nell’Europa centro-settentrionale, 
con rari casi di riproduzione invernale in annate di pasciona (Flowerdew, 1991), mentre nelle 
aree mediterranee la riproduzione invernale è più comune e in centro Italia sono stati osservati 
individui sessualmente attivi a novembre (Amori et al., 2006). Le femmine presentano tre paia 
di mammelle e il numero di piccoli per parto oscilla tra 1 e 11, con una media compresa tra 5,0 
32 
 
e 6,8 (Flowerdew, 1985); i parti possono essere fino a tre all’anno (Stenseth et al., 2002), tratto 
comune a molti muridi, e i piccoli nascono totalmente inetti. 
Le densità di popolazione sono influenzate dalle disponibilità alimentari, soprattutto dall’entità 
della produzione autunnale di semi delle specie arboree forestali (Stenseth et al., 2002) che 
influenza positivamente sia la sopravvivenza invernale che la riproduzione invernale; le densità 
sono estremamente variabili in funzione dell’ambiente considerato e dell’annata, in quanto a 
seconda degli studi sono stati rilevati valori massimi in zone montane compresi tra 2,1 e 18,7 
ind/ha (Amori et al., 2006), con picchi di 41 ind/ha in annate favorevoli, ma che raggiungevano 
i 120 ind/ha in altri contesti ambientali (Jêdrzejewska & Jêdrzejewski, 1998). Vi sono 
indicazioni dell’esistenza di competizione con il topo selvatico a causa della marcata 
sovrapposizione della nicchia ecologica, mentre la competizione con l’arvicola rossastra 
sarebbe poco significativa date le differenti esigenze ecologiche e i diversi ritmi di attività 
dell’arvicola rossastra (Gurnell, 1985). È stato rilevato che in condizioni di sintopia con il topo 
selvatico, il topo selvatico a collo giallo tende a costruire il nido in posizione sopraelevata, 
suggerendo una possibile segregazione verticale tra le due specie (Hoffmeyer, 1973). La durata 
del ciclo vitale è simile a quella del topo selvatico (Corbet & Harris, 1991). 
I predatori sono sostanzialmente i medesimi del topo selvatico, ma è documentata una 
maggior incidenza dei Mustelidi (Mustela nivalis, M. erminea, Martes foina, M. martes) 
(Capizzi, 2000) e dei serpenti tipici di ambienti forestali come Colubridi e Viperidi (Capizzi & 
Luiselli, 1996). Studi condotti in Polonia hanno dimostrato inoltre che l’entità della predazione 
è funzione della consistenza delle popolazioni, ed è perciò in grado di incidere su di esse 
soprattutto in presenza di densità elevate (Jêdrzejewski & Jêdrzejewska, 1993). I parassiti sono 
in gran parte gli stessi che infestano il topo selvatico. 
 Note di legislazione: 
Il topo selvatico a collo giallo non gode di nessuna protezione specifica da parte delle leggi 
nazionali dello stato italiano né da parte di alcuna direttiva comunitaria o convenzione recepita 
dall’Italia. Essendo legata alle grandi aree boscate, la specie risulta localmente abbondante 
solo dove esistono le idonee condizioni di habitat (Capizzi & Luiselli, 1996), ma non appare 
minacciata; in alcune circostanze (semine forestali) può occasionalmente risultare dannosa, 
specie nelle piantagioni forestali del Nord Europa (Golley et al., 1975), ma nel complesso le 
interazioni con l’uomo sono minime. 
33 
 
2.2.3. Myodes glareolus 
L’arvicola rossastra Myodes glareolus (Schreber, 1780) è un roditore del sottordine 
Myomorpha,  famiglia Cricetidae, sottofamiglia Arvicolinae, genere Myodes. Il genere 
comprende 12 specie (Musser & Carleton, 2005) delle quali tre presenti in Europa e solo una, 
l’arvicola rossastra per l’appunto, in Italia. Le restanti specie sono diffuse in America 
Settentrionale e in Asia. L’arvicola rossastra conta 29 sottospecie, delle quali quattro diffuse in 
Italia, ma il quadro sistematico è in via di ridefinizione; le sottospecie attualmente segnalate in 
Italia sono: M. glareolus nageri (Schinz, 1845), M. glareolus hallucalis (Thomas, 1906), M. 
glareolus garganicus (Hagen, 1958) e M. glareolus curcio (von Lehmann, 1961). 
Distribuzione: 
Si tratta di una specie sibirico-europea che popola le zone boscate della regione Paleartica, 
dalle isole britanniche al lago Bajkal e ai Monti Altaj nella Siberia Meridionale fino alla parte 
settentrionale del Vicino Oriente (Turchia e Kazakistan) (Musser & Carleton, 2005); a nord 
raggiunge i limiti della tundra. È diffusa in quasi tutta l’Europa continentale, con l’eccezione 
della parte centro-meridionale della Penisola Iberica (Spitzenberg, 1999), e presente in Gran 
Bretagna e Irlanda. In Italia è presente anche in zone pianeggianti, purché sufficientemente 
boscate, mentre è rara nella Pianura Padana e assente nel Salento e in tutte le isole (Amori & 
Aloise, 2005) (Fig. 2.7). 
È considerata dalla IUCN come una specie comune, con densità elevate in molte zone 
dell’areale, ampiamente diffusa, non sottoposta a gravi minacce, con trend di popolazione 
stabile e frequente in molte aree protette, e di conseguenza classificata come a rischio minimo 




L’arvicola rossastra è un muride di medie dimensioni, con lunghezza testa-corpo media 
compresa tra 90 e 100 mm (dati relativi a popolazioni inglesi, Corbet & Harris, 1991) e coda 
corta, che raggiunge nelle diverse popolazioni italiane dal 44,9% al 57% della lunghezza testa-
corpo (Amori et al., 2009). Il peso medio degli adulti è di norma compreso tra i 20 e i 25 g 
(Corbet & Harris, 1991). 
Presenta la tipica sagoma arvicolina, che si distingue da quella degli altri muridi per la testa 
arrotondata, con muso relativamente corto e smussato e occhi e orecchie più piccoli e meno 
sporgenti che in Apodemus spp. Anche le zampe, oltre alla coda, sono corte in proporzione al 
corpo e raramente superano i 2,1 cm di lunghezza. 
Presenta una pelliccia nettamente bruno-rossastra, con tonalità digradanti al grigio lungo i 
fianchi e biancastre sul ventre. La coda e le zampe appaiono di colore scuro, inoltre la coda 
presenta un ciuffo apicale di peli neri piuttosto vistoso. Sono segnalate forme melaniche, 
soprattutto in centro Italia (Amori et al., 2009). L’arvicola rossastra si distingue facilmente da 
altri arvicolini presenti sul territorio nazionale (ad es. Microtus savii) per le dimensioni 
maggiori, la colorazione del dorso più fulva che grigia, la coda leggermente più lunga e gli occhi 
e le orecchie più visibili che in altre specie. I giovani pre-muta hanno una colorazione bruno-
grigiastra piuttosto omogenea (Fig. 2.8). 





L’arvicola rossastra è una specie notevolmente legata all’ambiente forestale, in particolar 
modo a boschi misti decidui con un denso strato arbustivo nel sottobosco, e in misura minore 
ai boschi di conifere (Southern & Lowe., 1968); in Italia si può rinvenire dai boschi planiziali a 
oltre i 2000 m di quota e appare come un elemento tipico del bioclima temperato o 
intermedio (Amori et al., 1986). 
Ha un’alimentazione quasi interamente vegetariana, con prevalente consumo di germogli e 
foglie di piante arboree, semi (ghiande, faggiole, pinoli ecc), frutti selvatici, funghi,; la foglivoria 
si esplica anche a carico di piante erbacee, ma più raramente, e in Gran Bretagna è 
documentato il consumo di foglie morte (Corbet & Harris, 1991). In uno studio condotto sulle 
rive del Ticino (PV) la dieta dell’arvicola rossastra si è rivelata più improntata al consumo di 
foglie e steli, piuttosto che di semi, rispetto a quella del topo selvatico (Canova, 1993); 
l’arvicola rossastra presenta comunque tratti alimentari particolari rispetto agli altri arvicolini, 
in quanto ha una dieta decisamente più diversificata (Butet & Delettre, 2011, Fig. 2.9) e 
accumula scorte di cibo per l’inverno (anche se in misura minore rispetto ad altri muridi), 
abitudine rara tra nella sottofamiglia (Gebczynska, 1983). Il consumo di invertebrati avviene 
come integrazione della dieta (Canova & Fasola, 1993).  
Fig. 2.8: Esemplari di arvicola rossastra. A sinistra, un adulto; a destra, un giovane. Si notino la pelliccia rossastra 
dell’adulto, gli occhi e le zampe relativamente piccoli, il muso più arrotondato che in Apodemus spp. 
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Questa specie è più strettamente terricola rispetto ad Apodemus spp.: le forme prevalenti di 
movimento sono la camminata e la corsa, con una minor attitudine al salto e all’arrampicata e 
maggiori comportamenti fossori, che si esplicano anche nella costruzione di tane dotate di un 
complesso sistema di gallerie e camere usate per la nidificazione e per l’accumulo di scorte 
alimentari. Presenta inoltre un diverso ritmo di attività, tendente alla catemeralità in quanto 
mostra diversi picchi di attività giornaliera, sia diurna (al mattino presto e al tardo pomeriggio) 
che crepuscolare e notturna (Canova, 1993). Questo fatto, unito alle differenze nella scelta del 
microhabitat e nell’alimentazione, riduce la competizione con Apodemus spp., sebbene recenti 
studi suggeriscano che possa comunque verificarsi una competizione asimmetrica con il topo 
selvatico (Fasola & Canova, 2000); ovvero, la rimozione dall’area di studio di individui di topo 
selvatico fa aumentare la densità di arvicola rossastra ma la rimozione di individui di arvicola 
rossastra non influenza significativamente la densità del topo selvatico. 
A livello comportamentale, si tratta di una specie con femmine territoriali, che difendono 
attivamente i siti di nidificazione e mantengono home range esclusivi; al contrario gli home 
range dei maschi tendono maggiormente a sovrapporsi e solo i maschi sessualmente maturi 
dimostrano comportamenti aggressivi nei confronti di altri maschi adulti, ma non di quelli 
immaturi (Corbet & Harris, 1991). La riproduzione è prevalentemente stagionale, da marzo a 
ottobre, ma sono noti casi di riproduzione invernale collegati all’abbondanza di risorse trofiche 
Fig. 2.9: Grafico tridimensionale di 77 studi sulla dieta di Roditori europei. Le risorse alimentari sono 
raggruppate in: cibo di origine animale (Animal food), cibo vegetale a basso contenuto energetico (Low 
energetic plant food), cibo vegetale ad alto contenuto energetico (High energetic plant food). Adattato da Butet 
& Delettre, 2011. 
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accumulabili (semi di essenze arboree, Flowerdew, 1973), sebbene da test in laboratorio 
sembri essere il fotoperiodo il fattore prossimale cruciale che stimola la maturazione sessuale 
(Clarke, 1985). Anche in Italia sono riportati casi di individui sessualmente attivi fino a 
novembre (Amori et al., 2000). Le femmine presentano quattro paia di capezzoli; la gestazione 
dura 18-20 giorni e in media nascono, in laboratorio, 3,2 – 4,5 piccoli inetti (Corbet & Harris, 
1991). 
La densità e soprattutto la dinamica di popolazione dell’arvicola rossastra variano 
notevolmente all’interno dell’areale: sono infatti riconoscibili due diverse macrodinamiche 
nella zona settentrionale e in quella meridionale (Corbet & Harris, 1991). A nord del 61° 
parallelo, le popolazioni mostrano fluttuazioni cicliche multi-annuali, con cicli di circa 3 anni 
seguiti da densità estremamente ridotte per un anno (Hansson & Henttonen, 1985), mentre le 
popolazioni meridionali solitamente non sono cicliche ma presentano solo oscillazioni 
stagionali (con un picco di densità in autunno seguito da un declino invernale, Alibhai & Gipps, 
1985) o dovute a fattori locali e occasionali (Amori et al., 2009). Le popolazioni non-cicliche 
presentano in genere densità non eccessivamente elevate, comprese tra i 10 e i 25 ind/ha 
nelle popolazioni appenniniche con picchi di 80 ind/ha (Canova & Fasola, 1993; Amori et al., 
2000), ma occasionalmente in Gran Bretagna, sempre in popolazioni non-cicliche, sono stati 
registrati picchi molto più elevati (oltre 130 ind/ha, Newson, 1963). La durata del ciclo vitale in 
natura è molto limitata, inferiore ai 3 mesi in condizioni di elevata densità (Bobeck, 1969), ma 
in condizioni controllate in cattività può sopravvivere per oltre tre anni (Corbet & Harris, 1991). 
I principali predatori di questo roditore sono diverse specie di Carnivori, anche in virtù delle 
sue abitudini parzialmente diurne (Vulpes vulpes, Martes spp., Mustela spp., Felis spp. ecc), 
alcune specie di rapaci anche notturni (è preda comune di Strix aluco, Contoli 1988) e diversi 
serpenti (Angelici & Luiselli, 1998). I parassiti sono analoghi a quelli che infestano il topo 
selvatico; si segnala tuttavia che l’arvicola rossastra è il serbatoio naturale di un virus del 
genere Hantavirus, che provoca febbre emorragica con sindrome renale ed è trasmissibile 
all’uomo via aerosol. 
Note di legislazione: 
L’arvicola rossastra non gode di protezione legislativa a livello nazionale, anzi la legge 
nazionale sulla caccia n. 157 (11/02/1992) la esclude dall’elenco delle specie protette. I suoi 
rapporti con l’uomo sono tuttavia molto limitati data la sua stretta pertinenza all’ambiente 
forestale, benché la specie possa avere un minimo impatto sulle semine boschive in quanto 
predatrice di semi di querce, gemme e germogli (Santini, 1983). 
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2.3. La specie arboricola: Muscardinus avellanarius 
Il moscardino Muscardinus avellanarius (Linnaeus, 1758) è un roditore del sottordine 
Sciuromorpha, famiglia Gliridae, genere Muscardinus. In Italia si identificano due sottospecie, 
M.  avellanarius avellanarius (Linnaeus, 1758) e M. avellanarius speciosus (Dehne, 1855). 
Distribuzione: 
Si tratta di un genere monospecifico a distribuzione paleartico-occidentale, prevalentemente 
in Europa ma anche nel nord dell’Anatolia. Il suo areale si estende dal Mediterraneo al sud 
della Svezia e a est fino alla Russia (fino alla longitudine di 50°E circa), ma non include la 
Penisola Iberica; a nord raggiunge la Svezia meridionale, l’Estonia, Mosca e la regione di 
Nizhnii-Novogorod fino al fiume Volga. È presente con popolazioni insulari in Gran Bretagna e 
nell’Isola di Wight (Mare del Nord) e nel Mediterraneo a Corfù e in Sicilia (Juskaitis, 2008). Vive 
dal livello del mare alle alte quote montane, fino a 2000 m circa di altitudine. In Italia è 
presente in tutta la penisola ma con densità ridotte; è assente dalle aree maggiormente 
antropizzate (Pianura Padana, Salento), dalla Sardegna e dalle isole minori, mentre è presente 
in Sicilia (Amori et al., 2009) (Fig. 2.10). 
 
Fig. 2.10: Areale del moscardino Muscardinus avellanarius. Tratto da IUCN 2012. The IUCN Red List of 
Threatened Species. <http://www.iucnredlist.org> 
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É una specie protetta, inclusa nell’Appendice III della Convenzione di Berna e nell’Allegato IV 
della Direttiva 92/43/CEE dell’Unione Europea del 21 maggio 1992 (Direttiva Habitat); figura 
inoltre nelle Liste Rosse delle specie a rischio in molti Paesi europei come Danimarca, Estonia, 
Germania, Gran Bretagna e Svezia (Juskaitis, 2008). Nella classificazione della IUCN è tuttavia 
annoverato come LC – “Least Concern”, in virtù del fatto che si tratta di una specie 
relativamente diffusa e comune nel proprio areale, benché si sottolinei che nella zona 
settentrionale le popolazioni sono in declino e frammentate (ad es. in Gran Bretagna, Olanda, 
Svezia, Danimarca, Germania) e che il trend complessivo della popolazione è incognito 
(International Union for Conservation of Nature, 2008). Il moscardino è risultato essere 
particolarmente vulnerabile ai processi di frammentazione, perdita e degrado della qualità 
dell’habitat, nonché ad alcune pratiche di gestione forestale come il taglio estensivo su ampie 
superfici (Bright et al., 2006; Juskaitis, 2008; Mortelliti et al., 2011); viceversa, la governatura a 
ceduo costituisce una gestione idonea per il moscardino, purché le particelle ceduate siano di 
dimensioni sufficientemente limitate e i turni sufficientemente lunghi (> 15 anni) (Amori et al., 
2009). 
Riconoscimento: 
Il moscardino è il più piccolo dei Gliridi, con una lunghezza testa-corpo che si attesta sugli 80-
85 mm e un peso medio di 15-20 g negli adulti, rispetto ai circa 170 mm per 75 g del ghiro 
comune Glis glis (Corbet & Harris, 1991); le popolazioni settentrionali hanno in genere un peso 
medio leggermente maggiore, inoltre tendono ad accumulare maggiori riserve di grasso per 
l’ibernazione invernale rispetto a quanto fatto dalle popolazioni mediterranee (Juskaitis, 2008). 
È un roditore facilmente riconoscibile per la colorazione della pelliccia, che si presenta di un 
rosso dorato sulla zona dorsale e di colore giallastro o bianco panna in quella ventrale; 
presenta un capo grande, con muso arrotondato, orecchie piccole e occhi abbastanza 
sporgenti. La coda è interamente coperta di peli piuttosto folti, di poco più corta del corpo e 
può presentare la punta bianca; è parzialmente prensile, così come sono prensili tutte e 
quattro le zampe, dalle dita relativamente lunghe e con la differenziazione, nelle posteriori, di 
un pollice rudimentale e privo di unghia (Fig. 2.11). Questo aspetto grazioso lo rende uno degli 
animali più amati della Gran Bretagna – complice l’assenza di molte delle specie della 
“macrofauna carismatica” presenti in altre parti d’Europa –  dove sono attualmente in corso i 
maggiori sforzi per la sua conservazione (Bright et al., 2006), incluso un programma di 




È una specie indissolubilmente legata alla copertura arborea e arbustiva e alla presenza di 
un’adeguata diversità sia strutturale che in termini di composizione specifica (Bright & Morris, 
1990); si ritrova abitualmente in boschi decidui o in boschi misti di latifoglie e conifere, purché 
non troppo piccoli e/o isolati, ma mostra una preferenza per i boschi di latifoglie con 
prevalenza di querce e per gli stadi successionali precoci degli ambienti boschivi (Juskaitis, 
2008). Si può trovare nelle siepi, qualora siano sufficientemente larghe, composte da un 
adeguato numero di specie e non recentemente tagliate (Bright & MacPherson, 2002). L’alta 
diversità specifica di alberi e arbusti risulta essere in tutti gli ambienti un fattore essenziale, in 
quanto garanzia di una certa continuità nell’approvvigionamento di cibo durante le stagioni; è 
ugualmente essenziale la presenza di un folto sottobosco con intergiditazioni orizzontali tra gli 
arbusti e continuità con la canopy, che facilitano gli spostamenti trasversali nell’ambiente 
(Juskaitis, 2008). Il moscardino è infatti una specie arboricola che svolge gran parte della sua 
attività tra i rami bassi e i cespugli, per lo più entro i 5 m di altezza, anche se può 
occasionalmente recarsi tanto sulle cime degli alberi quanto, raramente, al suolo (Bright & 
Morris, 1990; Capizzi, 1997); questo roditore tende tuttavia ad allontanarsi raramente dal suo 
nido per più di qualche decina di metri (Bright et al., 2006) e ciò rende di vitale importanza la 
presenza nel sottobosco di varie specie vegetali  che forniscano risorse trofiche nelle diverse 
stagioni.  In Gran Bretagna le quattro specie vegetali maggiormente associate alla presenza del 
moscardino sono il nocciolo Corylus avellana, le querce Quercus spp., il caprifoglio Lonicera 
periclymenum e il rovo Rubus fruticosus, ma si suppone che esso possa sopravvivere anche 
senza una di queste specie qualora sia presente un adeguato sostituto ecologico; inoltre, sulle 
Alpi la presenza del moscardino è risultata scarsamente collegata a quella del nocciolo 
(Juskaitis, 2008).  
Fig. 2.11: Adulti di moscardino. Si notino le zampe prensili e la coda pelosa, distintive rispetto alle specie 




Il moscardino utilizza il folto dei cespugli e le cavità naturali degli alberi anche per costruire il 
proprio nido; tali nidi sono differenti durante il periodo primaverile-estivo, quando sono usati 
anche per la riproduzione e l’allevamento dei piccoli, e nel periodo invernale, quando servono 
sostanzialmente come rifugi per l’ibernazione. I nidi estivi sono generalmente sfere del 
diametro di 8-15 cm di materiale vegetale strettamente intrecciato, con un foro laterale di 
ingresso e collocati di solito entro 3 m dal suolo; possono essere di quattro tipi: 
 Nidi misti, di foglie e steli d’erba intrecciati insieme; 
 Nidi a doppio strato, con un rivestimento interno di foglie verdi e uno esterno di fibre 
vegetali intrecciate; tipicamente, sono quelli usati dalle femmine con piccoli; 
 Nidi erbacei, costituiti quasi totalmente da steli di graminacee fittamente intrecciate; 
 Nidi di foglie, costituiti quasi totalmente da foglie verdi o secche di alberi e cespugli. 
La creazione dell’uno o dell’altro tipo di nido dipende fortemente dalla disponibilità 
ambientale dei diversi materiali; ad esempio, nei boschi di conifere tendono a prevalere i nidi 
erbacei. In ogni caso ogni individuo costruisce e utilizza contemporaneamente da due a 
quattro nidi all’interno del proprio home range, spostandosi tra essi; a volte utilizza anche nidi 
abbandonati di Uccelli forestali come base per la costruzione del proprio nido. I nidi invernali 
d’altro canto sono generalmente costruiti a livello del suolo o leggermente interrati, 
probabilmente per garantire una temperatura ambientale stabile in cui ibernare (Bright & 
Morris, 1996), in ambienti umidi e protetti; tali nidi, sempre sferici, sono più piccoli e 
intrecciati più fittamente, cosicché il moscardino in ibernazione occupa praticamente tutto lo 
spazio interno (Juskaitis, 2008). 
Il processo di ibernazione ha modi e tempi molto diversi nelle varie zone dell’areale: le 
popolazioni settentrionali possono infatti trascorrere in ibernazione fino a sette mesi l’anno, 
da ottobre a maggio, accumulando in precedenza riserve energetiche pari anche al 75% del 
proprio peso estivo (Juskaitis, 2008), mentre le popolazioni meridionali riducono molto la 
durata dell’ibernazione o non la effettuano per nulla, limitandosi ad entrare in un torpore 
giornaliero qualora le condizioni ambientali risultino sfavorevoli. Ad esempio le popolazioni 
siciliane della fascia mediterranea non accumulano riserve energetiche autunnali, non 
effettuano ibernazione e si riproducono per tutto l’anno, ma possono estivare nei mesi più 
caldi (Panchetti et al., 2004; Sarà & Sarà, 2007). Ove presente, l’ibernazione alterna fasi di 
torpore della durata di circa 10,8 ± 5,7 giorni, durante le quali la temperatura corporea si 
approssima a quella esterna, a fasi normotermiche della durata di alcune ore, probabilmente 
funzionali all’eliminazione di sostanze chimiche cataboliche accumulate durante il torpore 
(Juskaitis, 2008). Durante l’ibernazione possono essere utilizzate come rifugi anche le cassette 
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nido; ciò avviene abbastanza di frequente in Italia (Capizzi & Santini, 2007) e raramente in 
Inghilterra (Morris et al., 1990), mentre non è mai stato documentato in Europa Orientale 
(Gaisler et al., 1977). 
Il moscardino è considerato un animale strettamente notturno; sono però riportati casi di 
attività diurna per femmine in allattamento, inclini ad abbandonare il nido alla ricerca di cibo 
già nel tardo pomeriggio (Kahmann & Frisch, 1950). Un’altra caratteristica del suo pattern di 
attività è la possibilità di entrare in torpore giornaliero, qualora le circostanze ambientali siano 
sfavorevoli (Fig. 2.12). Il torpore giornaliero è una 
condizione fisiologica in cui l’animale riduce il proprio tasso 
metabolico e la temperatura corporea (a non meno di 
32°C), per un periodo di tempo inferiore alle 24 ore (Wilz & 
Heldmaier, 2000); questa strategia è finalizzata a 
massimizzare la conservazione dell’energia durante periodi 
di carenza di cibo o acqua (Perrin & Ridgar, 1999) e il 
moscardino la applica, in contesti ambientali diversi, in 
tutto il suo areale (Juskaitis, 2008).  
La dieta del moscardino è oggetto di intenso dibattito e i dati attualmente disponibili sono 
contraddittori. Un punto fermo è che l’alimentazione è condizionata, come in tutti i Gliridi, 
dall’assenza dell’intestino cieco: questo fa sì che non sia in grado di digerire adeguatamente la 
cellulosa e quindi di sfruttare alimenti vegetali molto fibrosi come le foglie. Si ciba dunque, 
probabilmente, in modo selettivo degli alimenti più nutrienti a disposizione nell’ambiente, 
come fiori, frutti selvatici e bacche, germogli di piante, semi e invertebrati. Le nocciole sono 
considerate essere una risorsa importante per l’accumulo delle riserve invernali, ma anche per 
la quantità di insetti che si accumula sulle piante di nocciolo durante i mesi estivi, quando gli 
alimenti vegetali disponibili sono limitati e gli invertebrati assumono un ruolo fondamentale 
nell’alimentazione (Juskaitis, 2008). È stato documentato in natura anche il consumo di uova di 
uccelli, predate dai nidi (Sell, 1998), ma anche in questo caso il cibo di origine animale assume 
un ruolo preponderante solo in momenti di carenza di quello vegetale, che costituisce – in 
particolar modo con i fiori, di cui sono consumate le parti più nutrienti come i nettari e le 
antere – la maggior parte della dieta del moscardino. 
Rispetto ad altri roditori di pari taglia, il potenziale riproduttivo del moscardino risulta ridotto: 
le femmine possono dar luogo solitamente a non più di due parti per anno, con una gestazione 
di 22-24 giorni, ma il numero di parti è influenzato dai parametri climatici e meno del 10-15% 
Fig. 2.12: Adulto di moscardino in 
profondo torpore giornaliero. 
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delle femmine porta a termine la seconda gravidanza (Juskaitis, 2008). Il numero di piccoli per 
parto può variare da uno a otto, ma in media è compreso tra tre e cinque, e i cuccioli di una 
stessa femmina sono spesso figli di padri diversi, in quanto in questa specie sono prevalenti gli 
accoppiamenti multipli (Naim et al., 2011). I piccoli diventano indipendenti dopo 35-45 giorni 
ma, se nati a stagione avanzata, possono occasionalmente restare con la madre e svernare con 
lei (Fig. 2.13). 
Questa forma di socialità non è l’unica nota, infatti durante il periodo di attività è molto 
frequente che gruppi di più individui condividano lo stesso nido; nella maggior parte dei casi si 
tratta  di una coppia maschio-femmina, ma questo comportamento non appare strettamente 
legato alla riproduzione, in quanto la percentuale di condivisione delle cassette nido è minima 
nei mesi in cui gli individui risultano sessualmente maturi (Morris et al., 1990).  
Il moscardino presenta infine una discreta longevità, se confrontato con altri roditori di pari 
taglia: in natura può sopravvivere per tre-quattro anni, talvolta fino a cinque, e in cattività fino 
a sei anni (Corbet & Harris, 1991; Bright & Morris, 1996). 
Le densità di popolazione variano a seconda della zona dell’areale, ma sono comunque molto 
basse rispetto a quelle di altri roditori: si va da un minimo di 0,5 adulti/ha (in Lituania, Juskaitis, 
2003, ma anche in Italia peninsulare, Sorace et al., 1999) a un massimo di 14,6 adulti/ha sugli 
Alti Monti Tatra, al confine tra Slovacchia e Polonia (Miklòs et al., 2002); in Italia peninsulare è 
stata rilevata una densità di 0,5-4 adulti/ha (Sorace et al., 1999) e in Sicilia di 4,6-8,2 adulti/ha 
(Sarà et al., 2001). Bisogna tuttavia notare che nel moscardino la densità di popolazione può 
essere oggetto di sovrastima per due ragioni: in primis, anche all’interno di uno stesso bosco il 
moscardino tende ad avere una distribuzione disomogenea, concentrandosi in alcune aree 
forse in risposta alla disponibilità trofica o per comportamenti sociali, e questo fa sì che si corra 
il rischio di campionare plot a densità maggiore di quella reale (Bright et al., 2006). In secondo 
luogo, c’è una ragione metodologica: l’utilizzo delle cassette-nido per il campionamento della 
specie è attualmente il miglior metodo conosciuto, ma può favorire l’immigrazione di individui 
Fig. 2.13: Piccoli di moscardino: a sinistra, piccoli inetti appena nati; a destra, piccolo di circa 10-15 giorni di età. 
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da aree circostanti la griglia, specie se essa è costruita con un’alta densità di cassette-nido; 
questo limite può essere superato riducendo la densità delle cassette-nido e considerando in 
sede di analisi un boundary strip rispetto all’area campionata (Juskaitis, 2008). 
I principali predatori di questa specie risultano essere gli Strigiformi (Tyto alba, Strix aluco, 
Contoli, 1988), i Falconiformi e i Carnivori (Vulpes vulpes, Martes foina e Felis silvestris, 
Scaravelli & Aloise, 1995), e in particolar modo i primi potrebbero avere un impatto notevole 
sulle popolazioni a bassa densità (Juskaitis, 2008); gli Ofidi e i Corvidi sarebbero invece 
predatori occasionali (Amori et al., 2009), così come il cinghiale Sus scrofa e il tasso Meles 
meles, che si ipotizza possano predare gli individui ibernanti (Juskaitis, 2008). Come strategia 
antipredatoria, la parte terminale della coda del moscardino si stacca con grande facilità. 
Sono possibili relazioni competitive con il ghiro per l’habitat, con il topo selvatico, con l’arvicola 
rossastra e con Sciurus spp. per le risorse trofiche, in particolare per frutti e semi, nonché con 
numerose specie di Passeriformi forestali per l’occupazione delle cassette-nido (Juskaitis, 
2008). Il moscardino risulta invece poco affetto da parassiti, soprattutto per quanto riguarda 
gli ectoparassiti come pulci e acari (Bright & Morris, 1996). 
Note di legislazione: 
In Italia il moscardino è protetto, oltre che dalla legislazione comunitaria (Direttiva Habitat e 
Convenzione di Berna), anche dalla legge 157/92; in Sicilia risulta essere il Mammifero 
terrestre più raro (Sarà, 2000). Le interazioni con l’uomo sono praticamente inesistenti, e la 





3.Materiali e Metodi 
Questa tesi va ad inserirsi nell’ambito di uno studio pluriennale sulla demografia dei 
micromammiferi in paesaggi frammentati a matrice agricola. Tale studio è complessivamente 
finalizzato ad indagare la dinamica di popolazione, l’ecologia e le possibili strategie di 
conservazione delle specie selezionate. Tale studio si è svolto nel triennio 2010-2013 nella 
regione Lazio, in particolar modo nell’area della Tuscia Viterbese (Comune di Montefiascone, 
provincia di Viterbo) , nella Riserva Naturale “Selva del Lamone” (Comune di Farnese, provincia 
di Viterbo) e nell’area della Sabina (Comune di Fara in Sabina).  
Nell’ambito della presente tesi: 
 sono stati applicati i principi del metodo di Cattura-Marcatura-Ricattura (CMR);  
 la raccolta dei dati è avvenuta tramite griglie di trappole a vivo di tipo Sherman e 
Longworth e tramite griglie di cassette-nido; per ogni esemplare catturato e marcato, 
sono stati raccolti dati inerenti i parametri demografici e le condizioni individuali; 
 sono stati campionati complessivamente 51 frammenti, dislocati in tre paesaggi nella 
Regione Lazio, per un totale di oltre 44.300 notti-trappola nel corso del progetto e 
oltre 5780 esemplari catturati; 
 è stata personalmente svolta un’attività di campo per la raccolta dati della durata di 
oltre 13 mesi, da inizio agosto 2011 a fine agosto 2012, nell’ambito di un’attività di 
raccolta dati complessiva della durata di oltre tre anni per l’intero progetto (gennaio 
2010 – aprile 2013); 
3.1. Area di studio 
3.1.1. La Regione Lazio 
La raccolta dati ha riguardato tre paesaggi nella Regione Lazio (Fig. 3.1), laddove per 
“paesaggio” si intende: “un’area definita dall’uomo, variabile nelle dimensioni da circa 3 km2  a 
circa 300 km2” (Fisher & Lindenmayer, 2007). 
La Regione Lazio si colloca nel versante medio-tirrenico dell’Italia Centrale, tra gli Appennini e il 
Mar Tirreno, e con i suoi 17 236 km2 di superficie è la nona regione italiana per estensione; 
confina a nord-ovest con la Toscana, a nord con l’Umbria, a nord-est con le Marche, a est con 
l’Abruzzo ed il Molise, a sud-est con la Campania, a ovest è bagnata dal Mar Tirreno. Al suo 
interno vi è la piccola enclave della Città del Vaticano. 
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Lineamenti geomorfologici e idrografici:  
La Regione Lazio si caratterizza per un territorio prevalentemente collinare (54% della 
superficie) e montuoso (26%), con elementi di eterogeneità legati alla presenza di pianure 
prevalentemente costiere (24%) e zone umide alluvionali. 
Entro i limiti attuali la regione non ha una ben precisa unità geografica e i confini con le regioni 
vicine sono quasi interamente non appoggiati a elementi naturali; essa è costituita piuttosto da 
una successione irregolare di subregioni che partecipano sia dell’Appennino Centrale, sia 
dell’Antiappennino Tirrenico, come pure della fascia pianeggiante costiera; questo origina 
diverse unità naturali ben identificabili dal punto di vista morfologico e vegetazionale (Blasi, 
1994). 
I processi interni alla crosta terrestre, responsabili dell’emersione e del sollevamento recente 
dell’Appennino e dell’attività vulcanica pleistocenica, hanno disegnato l’ossatura generale dei 
rilievi del Lazio, sulla quale si sono esplicate le azioni modellatrici degli agenti esogeni; 
quest’azione di modellamento si è tradotta in una serie di morfotipi caratteristici, che hanno 
assunto aspetti peculiari anche in funzione della natura litologica e del grado di tettonizzazione 
delle rocce affioranti (A.A.V.V., 1990). 
Da nord-ovest verso sud-est alla destra del Tevere si nota la presenza di tre ben definiti gruppi 
montuosi di origine vulcanica pleistocenica: i monti Vulsini, Cimini e Sabatini, i cui crateri 
principali sono occupati rispettivamente dai laghi di Bolsena, di Vico e di Bracciano. Questi 
rilievi digradano a nord-est verso la valle del Tevere e a sudovest fino a una fascia costiera 
pianeggiante denominata Maremma Laziale, interrotta all’altezza di Civitavecchia dai monti 
Fig. 3.1: Area di studio – inquadramento generale della regione Lazio e dei tre paesaggi: A- Riserva Naturale 
“Selva del Lamone”; 




della Tolfa, un massiccio calcareo-argilloso con antichi apparati vulcanici ormai smantellati 
dall’erosione.  
Alla Maremma Laziale si allaccia verso sud-est la Campagna Romana, vasta zona debolmente 
ondulata o pianeggiante attraversata dal Tevere. Essa è limitata a sud-est e ad est dai Colli 
Albani (di origine vulcanica) e dai monti Prenestini, cui succedono, sempre verso sud-est, i 
rilievi calcarei dei monti Simbruini, Ernici, della Meta e le Mainarde, che fanno parte 
dell’Appennino Abruzzese, e i rilievi antiappenninici, ancora calcarei, dei monti Lepini, Ausoni e 
Aurunci, separati dall’Appennino vero e proprio da un’ampia vallata percorsa dai fiumi Sacco e 
Liri. 
Ai piedi di quest’ultimo allineamento montuoso si stende lungo la costa una fascia di pianure 
collegata alla Campagna Romana: l’Agro Pontino, un tempo paludoso e ora bonificato, la piana 
di Fondi e la pianura costiera tra Gaeta e il basso corso del fiume Garigliano.  Se si risale la valle 
del Tevere dalla Campagna Romana, ci si sposta nella regione di colline arenacee e marnose 
della Sabina.  
Tra i monti Sabini e i Reatini si apre l’ampia conca di Rieti, alla quale succedono verso l’interno 
le altre conche di Leonessa e di Amatrice e verso sud-est l’aperta valle del fiume Salto (Serafini 
et al., 2004). 
La grande diffusione di rilievi carbonatici fortemente tettonizzati ha favorito lo sviluppo di 
forme di modellamento carsico su gran parte del territorio. Rocce calcaree estremamente pure 
affiorano su vaste aree nei rilievi dei monti Carseolani, dei monti Simbruini ed Ernici, dei monti 
Lepini e dei monti Ausoni ed Aurunci. Fenomeni carsici più localizzati interessano invece i 
calcari dei monti Sabini, dei monti Tiburtino-Prenestini, del monte Soratte, dei monti 
Cornicolani e del monte Circeo. Nelle zone più elevate dell’Appennino possono essere 
riconosciute alcune forme di modellamento legate ai ghiacciai che, nelle fasi fredde 
pleistoceniche e soprattutto nell’ultima fase glaciale, hanno avuto uno sviluppo di una certa 
importanza. Tenui tracce possono essere individuate nei monti della Laga, dove la natura 
arenacea delle rocce affioranti non ha consentito una perfetta conservazione delle forme; più 
evidenti invece i segni nei rilievi del Terminillo e dei monti della Duchessa (A.A.V.V., 1990). 
Le coste sono in prevalenza basse e pianeggianti e presentano lunghe falcature tese tra alcuni 
promontori, costituiti da rilievi isolati un tempo insulari (come il monte Circeo) o dall’estremità 
di dorsali montuose o dallo stesso delta del Tevere. 
Al Lazio appartiene l’arcipelago delle Pontine, le cui isole principali sono Ponza e Ventotene. 
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Neppure dal punto di vista idrografico il Lazio presenta un’unità regionale. Il suo maggior 
fiume, il Tevere, proviene dall’Umbria ed è orientato dapprima verso sud-est entro una valle 
parallela al sistema appenninico per poi piegare a nord-ovest attraverso la Campagna Romana. 
Il suo bacino interessa complessivamente una superficie di circa 17.200 km2, dei quali circa il 
60% ricade nel territorio laziale. Al Tevere tributano vari corsi d’acqua, tra cui il Velino (con i 
suoi affluenti Salto e Turano) tramite la Nera, e l’Aniene. Nella porzione settentrionale del 
bacino prevalgono affioramenti di litologie poco permeabili che determinano un regime 
fortemente legato al ruscellamento. Nel settore meridionale, lungo il confine regionale, il 
regime di portata del fiume cambia a causa dei contributi del sistema Nera-Velino che 
determina il notevole incremento e la sensibile stabilizzazione della portata. Più a valle, la 
confluenza con il fiume Aniene contribuisce ulteriormente all’aumento ed alla stabilizzazione 
del deflusso. Il reticolo idrografico che interessa i distretti vulcanici laziali è fortemente 
caratterizzato da un pattern di drenaggio per lo più centrifugo. 
Un andamento simile a quello del Tevere è seguito anche dal Sacco e dal Liri, il cui corso si 
sviluppa entro solchi vallivi alternativamente longitudinali e trasversali. Altri fiumi minori, quali 
la Fiora, la Marta e l’Arrone, scendono invece direttamente al mare con un corso 
relativamente breve. La regione tributa interamente al Mar Tirreno, se si eccettua la conca di 
Amatrice, attraversata dal fiume Tronco che scende al Mare Adriatico. Tra i bacini lacustri, 
oltre ai già citati laghi vulcanici, sono da segnalare quelli di Albano e di Nemi, che occupano le 
caldere formatesi in due apparati vulcanici spenti nei Colli Albani (Serafini et al., 2004). 
Clima e vegetazione:  
Il clima della regione varia notevolmente da zona a zona: è marittimo-temperato sulla fascia 
costiera, con temperature medie che oscillano tra i 9-10°C di gennaio e i 24-25°C di luglio, con 
precipitazioni piuttosto scarse lungo la costa settentrionale, e più consistenti verso l’area 
costiera meridionale, dove si raggiungono valori attorno ai 1.000 mm medi annui. Man mano 
che ci si addentra verso le zone appenniniche, il clima diventa sempre più di tipo continentale, 
con escursioni termiche e piovosità che si fanno più accentuate: le temperature minime 
invernali sono piuttosto rigide, arrivando anche al di sotto dello zero; le precipitazioni 
aumentano all’aumentare della quota e sono ben distribuite nel corso dell’anno, dall’autunno 
alla primavera, limitando la stagione secca ai mesi estivi. I massimi pluviometrici si registrano 
sui rilievi montuosi al confine con l’Abruzzo, dove si raggiungo valori annuali superiori anche ai 
2.000 mm di pioggia, a causa della maggior esposizione alle perturbazioni atlantiche; in queste 
zone, in inverno le precipitazione sono in genere a carattere nevoso (Pignotti & Poncia, 2009). 
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La diversità floristica del Lazio è considerevole, in quanto la regione ospita circa 3000 specie 
vegetali (Anzalone, 1986), cioè oltre il 50% di quelle appartenenti alla flora italiana (5599 
secondo Pignatti, 2002), e un quarto di quella europea. Nel Lazio si ritrovano 898 generi e 161 
famiglie, tra cui quelle maggiormente rappresentate sono Compositae (370 specie), 
Graminaceae (283), Leguminosae (270), Cruciferae (149), Caryophyllaceae (130), Umbelliferae 
(128) e Labiatae (103). Il genere più numeroso è Trifolium con 55 entità. Anche la flora 
officinale è ampiamente rappresentata, raggiungendo il 26,2% delle specie totali.  Ben il 29% 
del patrimonio floristico laziale è costituito da specie rare e rarissime. Da questi numeri si 
evince quanto sia elevato il valore della flora del Lazio, non solo a livello nazionale ma anche a 
livello europeo: con una superficie pari a circa 1/30 di quello continentale, questa regione 
ospita ben il 25% della flora europea. 
Questa ricchezza è dovuta sia a cause ecologiche che a fattori storici. La variegata morfologia 
del territorio che va dalle pianure ai rilievi prossimi al mare, e poi fino ai 2.000 m delle vette 
appenniniche, garantisce un’escursione altitudinale che si riflette in vari tipi climatici, a cui si 
aggiungono le caratteristiche geomorfologiche e litografiche. Inoltre la millenaria gestione 
operata dall’uomo in questo territorio ha ulteriormente frammentato la già articolata 
vegetazione potenziale in un gran numero di stadi di sostituzione. Infine, la posizione 
geografica della regione, centrale rispetto al bacino del Mediterraneo, ha contribuito ad un 
flusso costante di correnti floristiche di provenienza anche molto diversificata (Blasi, 1994). 
Dal punto di vista bioclimatico, la regione può essere quindi suddivisa in quattro settori: il 
settentrionale, il meridionale, l’occidentale (litoraneo) e l’orientale (interno). Nell’area nord 
orientale prevalgono climi a carattere temperato, mentre in quella sud occidentale 
predominano climi a carattere mediterraneo. Tra questi due estremi sono presenti due regioni 
di transizione: la regione di transizione mediterranea e quella temperata. 
Blasi (1994) ha individuato l’esistenza di 15 unità floristiche distribuite nelle quattro regioni 
bioclimatiche laziali, distinte in termini di parametri ed indici climatici, fisionomie 
vegetazionali, flora e serie di vegetazione: 
 
1. Alte vette dei rilievi appenninici. Termotipo subalpino inferiore; ombrotipo iperumido 
inferiore; regione axerica fredda (sottoregione temperata fredda). Precipitazioni 
abbondanti (1.614 mm), anche con episodi estivi (277 mm), assenza di aridità estiva, 
freddo invernale molto intenso. Faggete e arbusteti a Juniperus alpina, Vaccinium 
myrtillus ed Arctostaphylos uvaursi. 
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2. Pedemonte dei rilievi più elevati; vette dei rilievi calcarei minori (provincie di Rieti, 
Frosinone e Latina) e del monte Cimino. Termotipo montano inferiore; ombrotipo 
umido superiore/iperumido inferiore; regione mesaxerica/axerica fredda (sottoregione 
ipomesaxerica e temperata fredda). Precipitazioni abbondanti (1.247-1.558 mm), 
assenza di aridità estiva, freddo piuttosto intenso d’inverno. Faggete, boschi a 
dominanza di Ostrya carpinifolia, boschi con potenzialità per castagneti, querceti misti 
e leccete. 
3. Valli intramontane e appenniniche. Termotipo collinare superiore (submontano); 
ombrotipo umido superiore; regione mesaxerica (sottoregione ipomesaxerica). 
Precipitazioni piuttosto elevate (1.161-1.432 mm) con piogge estive tra 140 e 200 mm, 
aridità estiva assente o poco accentuata, freddo molto intenso in inverno. Ostrieti, 
boschi misti, querceti a roverella. Potenzialità per il castagno e per il leccio su 
affioramenti litoidi. 
4. Valli intramontane a Nord di Frosinone; pedemonte dell’Antiappennino meridionale; 
rilievi montuosi a sud di Frosinone; caldera vicina; Rocca di Papa; monte Artemisio. 
Termotipo collinare superiore (submontano); ombrotipo iperumido inferiore; regione 
mesaxerica (sottoregione ipomesaxerica). Precipitazioni molto elevate (1.431-1.606 
mm) con frequenti episodi estivi, aridità estiva assente, freddo intenso in inverno. 
Ostrieti, faggete, boschi misti, querceti con potenzialità per il castagno e il leccio. 
5. Bassa Val Roveto; pedemonte degli Ernici e del monte Cairo; versante nord orientale 
dell’Antiappennino meridionale. Termotipo collinare inferiore/superiore; ombrotipo 
umido superiore/iperumido inferiore; regione mesaxerica (sottoregione 
ipomesaxerica). Precipitazioni abbondanti (1.234-1.463 mm) con piogge estive, aridità 
estiva debole, freddo più o meno intenso da novembre ad aprile. Ostrieti, faggete, 
leccete, querceti misti. Potenzialità per il castagno e la roverella. 
6. Regione vulsina e vicina; Lazio nord occidentale; pedemonte sabino. Termotipo 
collinare inferiore/superiore; ombrotipo subumido superiore/umido inferiore; regione 
mesaxerica (sottoregione ipomesaxerica). Precipitazioni variabili tra 775 e 1.214 mm 
con piogge estive, aridità estiva debole, freddo prolungato da ottobre a maggio. 
Cerrete, querceti misti (cerro, roverella, rovere, farnia), castagneti. Potenzialità per 
faggete termofile e lembi di bosco misto con sclerofille e caducifoglie su affioramenti 
litoidi. 
7. Valle del fiume Tevere tra Orte e Monterotondo. Termotipo collinare 
inferiore/superiore o mesomediterraneo superiore; ombrotipo umido inferiore; 
regione mesaxerica (sottoregione ipomesaxerica). Precipitazioni annuali medio-alte 
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(954-1.166 mm) con episodi estivi, aridità estiva non molto pronunciata, freddo 
intenso da ottobre a maggio. Querceti a roverella e cerro con elementi della flora 
mediterranea. Potenzialità per farnia, farnetto e leccio. Vegetazione a salici, pioppi e 
ontani. 
8. Valle del fiume Sacco da Zagarolo ad Aquino. Termotipo collinare inferiore o 
mesomediterraneo medio; ombrotipo umido inferiore; regione xeroterica 
(sottoregione mesomediterranea). Precipitazioni costanti (1.098-1.233 mm), piogge 
estive scarse. Aridità estiva e subaridità variabili tra 1 e 2 mesi. Querceti a cerro, farnia 
e roverella con elementi della flora mediterranea ed un aumento del farnetto verso 
sud. Potenzialità per castagneti e boschi misti di Fraxinus ornus, Ostrya carpinifolia, 
Carpinus orientalis. 
9. Maremma laziale interna e Campagna Romana. Termotipo mesomediterraneo medio o 
collinare inferiore; ombrotipo subumido superiore; regione xeroterica/mesaxerica 
(sottoregione mesomediterranea/ipomesaxerica). Precipitazioni annuali comprese tra 
810 e 940 mm, aridità estiva presente da giugno ad agosto, freddo prolungato, ma non 
intenso da novembre ad aprile. Cerrete, querceti misti a roverella e cerro con elementi 
del bosco di leccio e di sughera. Potenzialità per boschi mesofili (forre) e macchia 
mediterranea (dossi). 
10. Versanti Sud-occidentali dell’Antiappennino meridionale; piano di Pontecorvo e 
Cassino. Termotipo mesomediterraneo inferiore o termocollinare; ombrotipo umido 
inferiore; regione xeroterica (sottoregione mesomediterranea). Precipitazioni 
abbondanti (1.132-1.519 mm) con episodi estivi sporadici, aridità debole, freddo poco 
intenso da novembre a marzo. Querceti con roverella, leccete, boschi misti a Ostrya 
carpinifolia e Carpinus orientalis. Potenzialità per cerro, farnetto, castagno e sughera. 
11. Regione tolfetana e Sabatina; Colli Albani. Termotipo mesomediterraneo medio o 
termocollinare; ombrotipo subumido superiore/umido inferiore; regione xeroterica 
(sottoregione mesomedietrranea). Precipitazioni abbondanti (822-1.110 mm), aridità 
non troppo intensa durante i mesi estivi, freddo poco intenso da novembre ad aprile. 
Cerrete, cerrete con roverella, leccete, castagneti, lembi di boschi mesofili a carpino 
bianco e nocciolo. 
12. Agro Pontino. Termotipo mesomediterraneo inferiore; ombrotipo subumido 
superiore; regione xeroterica (sottoregione mesomediterranea). Precipitazioni da 842 
a 966 mm, aridità estiva da maggio ad agosto, freddo non intenso da novembre ad 
aprile. Cerrete, querceti misti, boschi di sughera, boschi mesoigrofili, macchia 
mediterranea, leccete con alloro e corbezzolo. 
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13. Litorale e colline retrostanti della provincia di Viterbo e litorale della provincia di 
Roma. Termotipo mesomediterraneo inferiore; ombrotipo secco superiore/subumido 
inferiore, regione xeroterica (sottoregione termomediterranea/mesomediterranea). 
Precipitazioni scarse (593-811 mm), aridità estiva intensa da maggio ad agosto con un 
mese di subaridità (aprile), freddo concentrato nel periodo invernale. Querceti con 
roverella, leccio e sughera, cerrete con farnetto, macchia mediterranea. Potenzialità 
per boschi con farnia e Fraxinus oxycarpa (forre e depressioni costiere). 
14. Promontori del Lazio meridionale e piana di Fondi. Termotipo termomediterraneo 
superiore; ombrotipo umido inferiore/subumido inferiore; regione xeroterica 
(sottoregione termomediterranea). Precipitazioni elevate e molto variabili (tra 727 e 
1133 mm), aridità estiva pronunciata da maggio ad agosto, freddo poco accentuato e 
concentrato nel periodo invernale. Boschi di leccio e sughera, macchia mediterranea, 
querceti misti con roverella, carpino nero e carpino orientale. 
15. Isole Ponziane. Termotipo termomediterraneo superiore; ombrotipo subumido 
inferiore, regione xeroterica (sottoregione termomediterranea). Precipitazioni scarse 
(649 mm) con apporti estivi sporadici, aridità estiva intensa (da aprile ad agosto), con 
due mesi di subaridità, freddo invernale quasi assente. Vari aspetti di macchia 
mediterranea con potenzialità per lembi di bosco a leccio e roverella. 
Uso del suolo: 
 Di seguito viene riportata una sintesi delle varie categorie di uso del suolo nella regione. 
Il Lazio, da millenni caratterizzato da un’elevata attività agricola, ha una superficie di ben 
564.751 ettari deputata a seminativi, circa il 32,82% dell’intero territorio regionale; di questi, 
una cospicua parte (circa il 23%) non è dotata di infrastrutture permanenti per l’irrigazione 
(seminativi semplici non irrigui). Le superfici occupate da colture permanenti riguardano il 
12,19% del territorio regionale (209.783 ettari); si tratta per la maggior parte dei casi di uliveti 
(circa l’8%), seguiti poi da percentuali più basse di frutteti (2,42%) e vigneti (1,56%). La 
copertura boschiva è presente sul 28,64% della superficie complessiva, circa 492.778 ettari: 
predominano i boschi di latifoglie (27,55%), mentre le superficie a conifere rappresentano solo 
lo 0,61% ed i boschi di tipo misto lo 0,48%. Ben il 9,8% del territorio è coperto da vegetazione 
arbustiva e/o erbacea in evoluzione naturale, soprattutto cespuglietti, arbusteti, aree a 
pascolo naturale e praterie di alta quota. Le aree urbanizzate coprono il 4,85% della regione 
(83.457 ettari); si tratta in prevalenza di insediamenti discontinui. I prati stabili raggiungono 
una superficie del 2,99%, e si concentrano per lo più nella provincia di Roma. 
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Le acque continentali coprono circa 1,5% del territorio: per l’1,28% si tratta di bacini e per lo 
0,21% di corsi d’acqua e idrovie. Le zone umide interne e quelle marittime coprono un’area 
estremamente ridotta; per entrambe le categorie la quota si aggira intorno allo 0,01%. 
3.1.2. La Riserva Naturale “Selva del Lamone” 
Istituita con legge regionale n. 45/94, la Riserva Naturale “Selva del Lamone” occupa circa 2000 
ha nel territorio del comune di Farnese (VT), al confine con la Toscana, ed è parte integrante 
del Sistema dei Parchi e delle Riserve della Regione Lazio. L’area protetta, cui si aggiungono 
1450 ha di area contigua, conserva uno dei più rilevanti ecosistemi forestali di pianura 
all’interno della Maremma tosco-laziale e si estende tra i 343 e i 470 m slm (Fig. 3.2). 
La Riserva è inserita in un più vasto contesto protetto sottoposto a differenti regimi di tutela, 
composto dalla Zona di Protezione Speciale (ZPS) e dai Siti di Importanza Comunitaria (SIC) del 
sistema Fiora-Olpeta, individuati in base all’applicazione della Direttiva Europea 79/409/CEE 
(Direttiva “Uccelli”) e della Direttiva Europea 92/43/CEE (Direttiva Habitat).  
  




La Selva del Lamone si sviluppa su un vasto plateau lavico e debolmente inclinato in direzione 
sud-ovest, marcato da alcuni rilievi principali come il cono di scorie del Semonte o come le 
innumerevoli “murce” (cumuli di massi lavici) e “pile” (morfologie crateriche di lava dovute al 
collasso di antichi domi o coni vulcanici).  La morfologia del Lamone è stata dunque 
determinata prevalentemente dalle effusioni di lava avvenute durante l’ultimo periodo di 
attività del vulcano di Latera (tra 158 000 e 145 000 anni fa), con la conseguente formazione 
tanto di coni di scorie quanto di cumuli di massi, il cui diametro va dalle poche decine di 
centimetri agli oltre due metri,  di coltri vulcaniche e di piroclasti incoerenti (Fig. 3.3). I 
principali coni di scorie della Riserva sono quelli di Semonte, Dogana, Monte Becco e Monte 
Calveglio; nella zona nord-occidentale e in quella meridionale si trovano invece le principali 
coltri vulcaniche, che determinano la formazione di aree pianeggianti (Pian di Lance e Pian di 
Lancino, Campo della Villa) da cui affiorano i depositi piroclastici (Baragliu, 2013). 
Il limite settentrionale della Riserva è marcato dal corso del Fosso del Crognoleto, mentre il 
confine meridionale segue in parte il corso del Fiume Olpeta; su questo fiume, facente parte 
del sistema fluviale Fiora-Olpeta, era stato istituito un SIC per la protezione primaria della 
lontra Lutra lutra, la cui popolazione purtroppo risulta però totalmente scomparsa negli ultimi 
anni (Ciambella et al., 2003). 
La Selva del Lamone si trova nella fascia fitoclimatica del castanetum; la fitocenosi forestale è 
costituita da bosco misto di latifoglie con prevalenza di cerro (Quercus cerris) nelle zone con 
uno sviluppo maggiore di suolo e di umidità. Le specie del piano forestale dominante sono, 
oltre al cerro, roverella (Quercus pubescens), acero campestre (Acer campestre), acero minore 
(Acer monspessulanum), carpino nero (Ostrya carpinifolia), orniello (Fraxinus ornus) e bagolaro 
(Celtis australis). Tra le specie secondarie che formano il sottobosco e i cespuglieti si segnalano 
tra gli altri: olmo campestre, sorbo domestico, ciavardello, melo selvatico, pero selvatico, 
nespolo, biancospino, prugnolo, 
corniolo e agrifoglio. 
In aree a quota minore ed assolate 
si ritrovano elementi tipici della 
macchia mediterranea con consorzi 
arbustivi a ilatro e residui di lecceta. 
Le particolarità botaniche più 
interessanti si rinvengono nelle aree 
con maggiore umidità, dove si 
individuano lembi di faggeta 
Fig. 3.3: Veduta della Riserva Naturale “Selva del Lamone”. 
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depressa associati ad altre specie mesofile come l'acero opalo, il carpino bianco, l'agrifoglio. 
Una particolare menzione merita la flora del fosso del Verghene: in questa zona umida e 
ombrosa ritroviamo varie felci come Phyllitis scolopendrium, Adiantus capillus-veneris, 
Asplenium trichomanes , Sanicula europaea, Barbarea verna e Cardamine heptaphylla, di cui le 
ultime due considerate rare nel Lazio. Agli ambienti umidi è legata anche la rarissima felce 
Ophioglossum vulgatum, di recente segnalata per la prima volta nel Lazio. La Selva del Lamone 
è infine ricca di orchideacee spontanee. Le più diffuse sono Platanthera chlorantha ed Orchis 
tridentata, praticamente ubiquitarie. Alcune specie sono state rinvenute in una zona della 
Selva e in numero limitato di individui, per esempio Spiranthes spiralis e Dactylorhiza 
maculata. Numerose sono inoltre le specie del genere Ophrys L. che si sviluppano 
esclusivamente lungo la strada che attraversa il bosco, favorite dalla presenza di calcare nella 
pavimentazione stradale. La ricerca sulle orchideacee spontanee del Lamone è tuttora in 
corso, la lista quindi è tutt'altro che completa. 
Le fangature primaverili ed autunnali favoriscono la presenza di molte specie fungine, come 
porcini, ovoli, prataioli, mazze di tamburo, russole, prugnoli e galletti.  
Le pile consentono la presenza di microambienti particolari caratterizzati da una netta 
inversione termica ed elevato tasso di umidità con temperature maggiormente costanti sul 
fondo durante il volgere delle stagioni. Queste caratteristiche fanno si che sulle rocce si 
sviluppino folti tappeti di muschi e licheni e, tra le fessure delle pietre, vegetino numerose, 
talvolta, rare specie di felci, tra cui l'Asplenium settentrionale. 
Molte zone del Lamone, dove la presenza di pietre è minore, sono state adibite fino tempi 
recenti a colture agricole, su di esse va ora sviluppandosi una vegetazione prevalentemente 
arbustiva dominata dalle essenze spinose. Ad eccezione di alcune zone talmente impervie, 
dove troviamo la presenza di alberi secolari giganteschi, la restante parte è stata soggetta nel 
passato a tagli di utilizzo, per cui il piano dominante del bosco appare costituito 
fondamentalmente da fustaie talvolta ancora giovani (Baragliu, 2013). 
Con il termine locale "Lacioni" si indicano quelle morfologie depresse stagionalmente allagate 
tipiche del Lamone. Queste piscine naturali si formano nel periodo invernale e sopravvivono 
fino alla tarda primavera alimentate dalla percolazione superficiale delle acque meteoriche che 
confluiscono in conche sul cui fondo, per processi di argillificazione, insistono livelli 
tendenzialmente impermeabili. Si tratta di preziosi ecosistemi che costituiscono l'unica risorsa 
idrica all'interno della Selva che alimenta una ricca comunità vegetale con specie rare fornendo 
l'approvvigionamento idrico per gli animali soprattutto nel periodo riproduttivo. 
La fauna che vive nella Selva del Lamone costituisce uno dei suoi aspetti più peculiari e uno dei 
fattori che più spingono alla salvaguardia e alla regolamentazione dell'uso di questa foresta. 
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Mentre il circostante territorio è agronomicamente molto antropizzato, con un conseguente 
notevole impoverimento biologico, le caratteristiche vegetazionali e morfologiche della Selva, 
ricca com'è di anfratti rocciosi e di alberi secolari, offrono una notevole quantità e varietà di 
rifugi sfruttabili da un' altrettanto ricca fauna selvatica. Le favorevoli condizioni alla vita 
animale, esprimibili potenzialmente da tale ambiente, sono una realtà poco intaccata 
dall'uomo. La specie animale più rappresentativa e senz'altro più importante della Selva, tra i 
mammiferi, è il lupo (Canis lupus italicus). In questa zona la presenza di questo carnivoro 
dev'essere considerata temporanea e saltuaria, in quanto le condizioni ambientali non ne 
permettono la permanenza per lunghi periodi. Restando nell'abito dei predatori, sono 
abbastanza numerose la volpe (Vulpes vulpes), la martora (Martes martes), la faina (Martes 
foina), la puzzola (Mustela putorius), la donnola (Mustela nivalis), mentre appare rarissimo 
gatto selvatico Felis silvestris silvestris. Altri mammiferi presenti nella Selva sono il cinghiale 
(Sus scrofa), tuttavia frutto di popolamenti effettuati con razze non autoctone, il tasso (Meles 
meles), la lepre (Lepus europaeus) con individui immessi a scopo venatorio, il riccio (Erinaceus 
europaeus) e l’istrice (Hystrix cristata) scelto a simbolo del Lamone. É certa la presenza del 
ghiro (Glis glis), dello scoiattolo (Sciurus vulgaris), del topo quercino (Eliomys quercinus) e del 
moscardino (Muscardinus avellanarius), oltre ad altri micromammiferi roditori ed insettivori, 
tra cui Apodemus spp. e Myodes glareolus. La particolare conformazione geologica della Selva 
del Lamone, ricchissima di cavità e anfratti tra le rocce, fornisce infatti molti rifugi naturali a 
queste specie; inoltre, l’estensione dell’area boscata e l’eterogeneità ambientale favoriscono 
la persistenza di queste specie. Tale eterogeneità ambientale deriva sia dalla morfologia del 
territorio che dalla gestione boschiva: circa un ventesimo della superficie viene governata a 
ceduo matricinato, garantendo una certa varietà nelle fasi successionali (si va da zone ricche di 
alberi secolari a particelle appena ceduate) e venendo incontro alle esigenze di uso civico della 
popolazione del Comune di Farnese cui la Riserva deve far fronte. 
L'avifauna è quella tipica dei boschi cedui di bassa collina; sono presenti fra i predatori: la 
poiana (Buteo buteo) e lo sparviero (Accipiter nisus), mentre il biancone (Circaetus gallicus) 
nidifica su qualche grande quercia della Selva. Sono segnalati anche il nibbio bruno (Milvus 
migrans), il gheppio (Falco tinnunculus) e il lanario (F. biarmicus). É possibile inoltre osservare il 
falco pecchiaiolo (Pernis apivorus) ed il lodolaio (F. subbuteo). Sulle colture erbacee circostanti 
la foresta è possibile veder volare la rara albanella minore (Circus pygargus). Sono presenti il 
fagiano (Phasianus colchicus), la starna (Perdix perdix), la tortora (Streptopelia turtur) e la 
beccaccia (Scolopax rusticola). Sono infine ubiquitarie la cornacchia (Corvus corone cornix), la 
gazza (Pica pica), la taccola (Corvus monedula) e l'upupa (Upupa epops). Fra i rapaci notturni 
sono senz'altro presenti l'allocco (Strix aluco), il barbagianni (Tyto alba), la civetta (Athene 
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noctua) e il gufo comune (Asio otus), mentre è segnalata la presenza del gufo reale (Bubo 
bubo). Infine sono presenti il picchio verde (Picus viridis), il picchio rosso maggiore 
(Dendrocopos major) ed il mezzano (D. medius), il picchio muratore (Sitta europaea), la 
ghandaia (Garrulus glandarius), il rampichino (Certhia brachydactyla), il cuculo (Cuculus 
canorus), lo storno (Sturnus vulgaris), il codibugnolo (Aegitholos caudatus) e molti 
rappresentanti dei Silvidi (capinera, luì, ecc ... ) e dei Paridi (cince), oltre a tutti gli altri 
passeriformi di bosco. Per quanto riguarda i rettili sono sicuramente presenti il ramarro 
(Lacerta viridis), la lucertola campestre (Podarcis sicula), la lucertola muraiola (P. muralis), la 
luscengola (Chalcides chalcides), l'orbettino (Anguis fragilis), il biacco ( Coluber viridiflavus), la 
biscia dal collare (Natrix natrix), il cervone (Elaphe quatuorlineata), la vipera comune (Vipera 
aspis) e la testuggine comune. Per gli anfibi tra le altre specie si ricordano la rana agile (Rana 
dalmatina), il rospo comune (Bufo bufo), rospo smeraldino (B. viridis), il tritone crestato 
(Triturus cristatus), il tritone punteggiato (Triturus. vulgaris) e la rara salamandrina dagli 
occhiali (Salamandrina perspicellata) (Baragliu, 2013). 
3.1.3. La Tuscia Viterbese 
La provincia di Viterbo comprende il territorio nord-occidentale del Lazio. In complesso 
piuttosto pianeggiante, presenta i due tipici rilievi vulcanici ben noti: i Monti Vulsini, che si 
aggirano sui 600 m di altezza, e i Monti Cimini, riccamente boscati, che hanno come vette 
principali il Cimino (1053 m) e il Fogliano (963 m). I due gruppi di monti ospitano 
rispettivamente il Lago di Vico e il Lago di Bolsena, originatisi per collasso delle vaste caldere 
preesistenti; il Lago di Bolsena, in particolare, è il più vasto lago craterico d’Italia (Nangeroni & 
Belasio, 1968) (Fig. 3.4). A livello geomorfologico, i due gruppi montuosi citati identificano due 
dei tre distretti vulcanici costituenti la provincia, cioè rispettivamente il distretto vulcanico 
vulsino e il distretto vulcanico cimino-vicano, cui va ad aggiungersi il distretto vulcanico 
tolfetano, dominato dai Monti della Tolfa e caratterizzato dall’abbondante presenza di rocce a 
chimismo acido. In tutta l’area del viterbese sono tuttora presenti fenomeni di “vulcanesimo 
residuo”: numerose sono le sorgenti termali e i fenomeni di fuoriuscita di gas, soprattutto 
anidride carbonica e solforosa.  
La rete idrografica della zona risulta essere molto ramificata. I principali corsi d’acqua sono il 
fiume Fiora, solo parzialmente compreso nel territorio regionale, il fiume Marta, che si origina 




Il viterbese ospita  quattro ambienti principali:  
1. La fitta rete di forre più o meno profonde, scavate negli strati di roccia vulcanica dai 
corsi d'acqua. È un ambiente caratterizzato da una vegetazione mesofila, adatta a un  
microclima di forte umidità e scarso soleggiamento. Tipici di questo ambiente sono le 
felci (capelvenere, felce maschio, lingua cervina e la rara Osmunda regalis), gli ontani, i 
carpini bianchi, i noccioli, il sambuco, talvolta anche i faggi, sebbene il loro limite 
altimetrico sia attorno agli 800 m. La numerosa presenza di specie mesofile, rispetto al 
contesto fitoclimatico, è favorita anche dalle condizioni di ritenzione idrica del 
sottosuolo: il tufo e le altre rocce vulcaniche, assai porose, trattengono rilevanti 
quantità d'acqua favorendo lo sviluppo di tale vegetazione.  
2. Sui pianori sovrastanti le valli e le profonde forre, spesso interessati da coltivazioni a 
cereali o lasciati incolti per il pascolo, prospera una vegetazione xerofila, legata cioè ad 
un clima più caldo ed asciutto. Tipici sono i lecci, le roverelle e arbusti e cespugli della 
vegetazione mediterranea, quali eriche, fillirea, alaterno e cisto.  
3. Un altro ambiente frequentemente rappresentato sono i prati-pascoli, su cui da secoli 
pascolano allo stato brado soprattutto bovini ed equini della razza maremmana. 
Questo tipo di allevamento ha generato nel tempo una prateria secondaria, cioè 
creata non solo dalle condizioni pedologiche e climatiche, ma anche dagli animali 
Fig. 3.4: Inquadramento geografico generale della Tuscia Viterbese. 
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stessi. L’azione di pascolamento dei grandi erbivori ha infatti selezionato alcune 
piante, come ad esempio i numerosissimi arbusti spinosi.  
4. Infine si ritrovano tuttora numerosi boschi, composti prevalentemente da cerri 
(Quercus cerris) e roverelle (Quercus pubescens) ceduati o avviati all’alto fusto, e 
noccioli (Corylus avellana). Le pendici dei rilievi cimini e vicani sono ricoperte da una 
vegetazione legata ad un clima cioè relativamente fresco ed umido, in cui prosperano 
esemplari di faggio (Fagus sylvatica) e carpino (Carpinus spp.).  
Interessanti, dal punto di vista vegetazionale e floristico, sono il Lago di Bolsena e quello di 
Vico che conservano una folta copertura di vegetazione igrofila, con la presenza di canneti in 
cui trovano riparo numerose specie di uccelli, di passo e stanziali. Di grande valore naturalistico 
risulta essere anche l'ambiente sommerso lacustre.  
Per quanto riguarda la fauna, nella provincia di Viterbo risultano presenti ben 69 tra specie di 
interesse comunitario (Direttiva CEE 43/92) e specie inserite nel Libro Rosso degli Animali 
d’Italia (Bulgarini et al. 1998; Ciambella et al., 2003), tra le quali rivestono particolare interesse 
gli Anfibi presenti nei corsi d’acqua perenni (come Salamandrina perspicellata e Bombina 
pachypus), i Rettili (come le rare Testudo hermanni ed Emys orbicularis), numerosi Uccelli 
nidificanti e, tra i Mammiferi, il gatto selvatico Felis silvestris silvestris, la martora Martes 
martes, il lupo Canis lupus e, naturalmente, il moscardino Muscardinus avellanarius. È 
documentata anche la presenza della lepre italica Lepus corsicanus che, pur non essendo 
ancora sufficientemente tutelata dalle normative nazionali e comunitarie, è comunque 
un’importante specie endemica dell’Italia centro-meridionale (Guglielmi et al., 2011) 
Per quanto riguarda le specie vegetali, si va dagli arbusti più comuni, ma comunque significativi 
per la fauna locale, come rovo (Rubus spp.), prugnolo (Prunus spinosa), biancospino (Crategus 
spp.), nocciolo (Corylus avellana), corbezzolo (Arbutus unedo), corniolo (Cornus spp.), nespolo 
selvatico (Mespilus germanica), ad alberi di grandi dimensioni come cerri ad alto fusto 
(Quercus cerris), carpini (Carpinus spp.), castagno (Castanea sativa), faggio (Fagus sylvatica); 
sono presenti funghi eduli (Boletus spp., Cantharellus cibarius, Amanita cesarea) e non e, nelle 
riserve naturali, si rileva la presenza specie rare o rarissime nel Lazio, come Usnea rubicunda e 
la minacciata Ludwigia palustris (Ciambella et al., 2003). 
3.1.4. L’area Sabina 
La sub-regione laziale nota come Sabina coincide con l’area fisica e storica dell’Italia centrale, 
estesa sulla sinistra del basso corso del Tevere a monte di Roma. In epoca romana, almeno fino 
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al III-IV sec. d.C., corrispondeva al territorio abitato dagli antichi Sabini e comprendeva zone 
attualmente parte dell’Umbria meridionale e dell’Abruzzo aquilano. In seguito il nome fu 
applicato a un’area alquanto più piccola e totalmente compresa nel Lazio.  
Si tratta di un territorio di circa 1600 km2, in assoluta prevalenza montuoso ma non molto 
elevato (massima altitudine, Monte Navegna, nei Monti Carseolani, 1508 m). Il gruppo centrale 
dei Monti Sabini , formati essenzialmente da calcari marnosi, parte della fascia più occidentale 
dell’Appennino Abruzzese e si estende tra le valli del Turano e del Velino a est e quella del 
Tevere a ovest. Non molto elevati (massima altitudine, Monte Pizzuto, 1287 m), i Monti Sabini 
hanno peraltro forme aspre, dovute soprattutto alle profonde incisioni provocate dall’erosione 
torrentizia. L’unica ampia area pianeggiante della Sabina è la conca reatina (Fig. 3.5). 
Il clima è piuttosto dolce nella parte occidentale, aperta sulla valle del Tevere e più esposta 
all’influenza del Tirreno, mentre in quella orientale, più elevata e accidentata, assume caratteri 
appenninici, con piogge abbondanti, sensibili escursioni termiche diurne e annue, inverni rigidi. 
  
Fig. 3.5: Inquadramento geografico generale della Sabina (comune di Fara in Sabina, prov. RI). 
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Il distretto vulcanico sabatino è caratterizzato dalla presenza di numerosi crateri di origine 
pleistocenica, con un passato di attività di tipo esplosivo. Questo distretto inizia la sua attività 
attorno a 600.000 anni fa ed ha il suo cratere principale nel lago di Bracciano. Il vulcanismo 
esordì nel settore orientale della sub-regione, per poi spostarsi ad ovest edificando 
l’imponente struttura di Sacrofano, forse la più importante dei Sabatini. Attenuatosi il centro di 
Sacrofano, l’attività dei Sabatini si riposizionò nel settore orientale ed infine nel il centro di 
Baccano, la cui attività cessa intorno ai 40.000 anni fa. Il distretto è caratterizzato da una 
successione calcarea e calcareo-marnosa meso-cenozoica di mare evolvente da poco a molto 
profondo, affiorante nei rilievi omonimi e nell’alto reatino. Nei settori prossimi alla valle del 
Tevere, della Sabina o dell’alta pianura romana tendono a manifestarsi prevalentemente 
fenomeni erosivi superficiali, sia areali che concentrati, che determinano una franosità diffusa. 
Nella piana alluvionale tiberina, l’evoluzione morfologica è condizionata, oltreché dagli eventi 
di piena del Tevere, essenzialmente dall’attività antropica. 
La Sabina può essere suddivisa in tre ambienti principali: 
1. Fondo valli, caratterizzati dalla presenza di fiumi, torrenti e piccole zone umide. In 
passato, questo ambiente è stato profondamente modificato dalle attività antropiche, 
attraverso la deviazione dei letti dei fiumi e la bonifica delle aree umide, attuate con la 
finalità di lasciare i fondovalle liberi per le attività agricole. Dall’altro canto, la 
costruzione di una diga idroelettrica ha portato alla formazione di un’ampia area 
umida, tutelata attraverso l’istituzione della Riserva Naturale Regionale “Nazzano 
Tevere-Farfa” e inclusa nell’elenco delle Zone Umide di Importanza Internazionali 
definito dopo la Converzione di Ramsar. Il fiume Farfa e l’Aia, e in generale gli altri 
fiumi della Sabina, hanno portate molto più piccole e attraversano il territorio fino a 
confluire nel Tevere. Nelle porzioni superiori di questi fiumi si rinvengono specie come 
la trota, i granchi e i gamberi d’acqua dolce, indicatrici di una buona qualità dell’acqua. 
Salici, pioppi e altre specie ripariali costituiscono un essenziale rifugio per molte specie 
e proteggono naturalmente le sponde dall’erosione. 
Piante tipiche dei fiumi e delle zone umide: salici (Salix spp.), pioppo nero (Populus 
nigra), pioppo bianco (Populus alba), sambuco (Sambucus nigra), equiseto (Equisetum 
spp., Juncus acutus), cannuccia di palude (Phragmites communis), farfaracchio 
(Petasites hybridus, Orobanche spp.), capelvenere (Adiantum capillus-veneris), felci 
(Polypodiaceae spp.), lenticchia d'acqua (Lemna minor), canapa acquatica (Eupatorium 
cannabinum, Callitriche spp.), sedano d'acqua (Apium nodiflorum). Animali tipici dei 
fiumi e delle zone umide: trota fario (Salmone trutta), vairone (Leuciscus soufia), 
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gambero di fiume (Austropotamobius pallipes), rana italiana (Rana italica), rana verde 
(Rana esculenta), biscia dal collare (Natrix natrix), gallinella d'acqua (Gallinula 
chloropus), merlo acquaiolo (Cinclus cinclus), martin pescatore (Alcedo atthis), airone 
grigio (Ardea lineria), ballerina gialla (Motacilla lineria). 
2. Zona collinare, con coltivazioni non intensive, siepi e piccole aree boscose. La maggior 
parte della superficie della Sabina è di tipo collinare e coltivata, con forte presenza di 
uliveti, vigneti e campi aperti utilizzati come pascolo o come seminativi per la 
produzione dell’erba medica, del granoturco e dei girasoli. Gli uliveti hanno un basso 
impatto sull’ambiente; i campi vengono generalmente fresati uno o due volte l’anno, 
così da permettere la sopravvivenza di molti insetti e piante spontanee. Le zone a 
maggior pendenza, inadatte alla coltivazione, sono state solitamente lasciate a bosco. 
Campi coltivati, strade e fiumi sono spesso delimitati da filari di alberi e siepi, che 
fungono da parziale rifugio per la fauna; uno degli elementi caratterizzanti il paesaggio 
della Sabina è la presenza della roverella, che si rinviene spesso proprio ai bordi delle 
strade. Numerose specie si sono adattate alla presenza dell’uomo: nei dintorni dei 
casali, è facile imbattersi in civette, gechi, pipistrelli e volpi, mentre i centri abitati sono 
spesso usati come zone di nidificazione dalle rondini. 
Piante tipiche delle zone collinari: roverella (Quercus pubescens), cerro (Quercus 
cerris), olmo (Ulmus glabra), corniolo (Cornus mas), vitalba (Clematis vitalba), carpino 
(Carpinus orientalis), albero di giuda (Cercis siliquastrum), ginestra (Spartium junceum). 
Animali tipici delle zone collinari: volpe (Vulpes vulpes), riccio (Erinaceus europeus), 
talpa (Talpa spp.), lepre (Lepus europaeus), pipistrello albilombato (Pipistrellus kuhlii), 
lucertola muraiola (Podarcis muralis), geco comune (Tarentola mauritanica), ramarro 
(Lacerta viridis), civetta (Athene noctua), ballerina bianca (Motacilla alba). 
3. Zona montuosa, caratterizzata da bosco e pascolo alto. Raccoglie le aree più elevate o 
isolate della Sabina, ricoperte da boschi molto spesso soggetti a tagli a rotazione 
secondo pratiche secolari. Si rinvengono molte specie sempreverdi, tra cui spicca il 
leccio (Quercus ilex), predominante in queste zone boscose e impervie. Le vette e i 
versanti settentrionali dei monti Sabini sono invece ricoperti da bosco caducifoglio, 
con prevalenza di faggi e querceti misti. La foresta raggiunge una considerevole 
estensione, espandendosi lungo la dorsale appenninica. L’impatto antropico in 
quest’area è piuttosto contenuto; alcune zone in tempi recenti sono  state trasformate 
in riserve naturali. 
Piante tipiche della zona montuosa: leccio (Quercus ilex), corbezzolo (Arbutus unedo), 
faggio (Fagus sylvatica), alloro (Laurus nobilis), acero (Acer campestre), ginepro 
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(Juniperus oxycedrus), viburno (Viburnum tinus), timo (Thymus vulgaris), erica (Erica 
arborea), asparago (Asparagus acutifolius). Animali tipici della zona montuosa: istrice 
(Hystrix cristata), tasso (Meles meles), cinghiale (Sus scrofa), scoiattolo comune 
(Sciurus vulgaris), faina (Martes foina), donnola (Mustela nivalis), picchio verde (Picus 
viridis). 
3.2. I micromammiferi come specie modello 
Le specie oggetto di studio (topo selvatico, topo selvatico a collo giallo, arvicola rossastra e 
moscardino) sono state selezionate sia in quanto adatte ad essere considerate specie-modello 
(cioè utilizzabili per comprendere e definire i meccanismi ecologici), che per le loro differenti 
esigenze ecologiche e livello di specializzazione: si va infatti da una specie sostanzialmente 
generalista, piuttosto adattabile come il topo selvatico, a specie sostanzialmente forestali e 
arboricole come il moscardino. 
I piccoli mammiferi, in particolar modo i roditori e i marsupiali di taglia analoga, sono stati 
frequentemente utilizzati come specie modello negli studi sugli effetti della perdita e 
frammentazione di habitat. Le caratteristiche che li rendono idonei a tali studi sono: 
 ciclo vitale sostanzialmente breve, con un rapido ricambio generazionale; 
 densità di popolazione complessivamente elevata e buona contattabilità; 
 diversa attitudine alla vita terricola o arboricola; 
 diversi livelli di selettività in termini di habitat. 
Per quanto riguarda le specie di micromammiferi strettamente arboricoli, è stato dimostrato 
inoltre che esse sono: 
 sensibili ai processi di alterazione del paesaggio (Bright & Morris, 1996); 
 eccellenti indicatori dello stato di salute dell’ecosistema (Carey, 2000). 
La scelta di inserire il topo selvatico tra le specie oggetto di studio è stata inoltre motivata dalla 
considerazione del fatto che la maggior parte degli studi sulla frammentazione si concentra 
sulle specie strettamente forestali, ignorando largamente i generalisti. Ciò è in contraddizione 
con il ruolo fondamentale rivestito dalle specie generaliste nei paesaggi frammentati, laddove 
possono influire fortemente tramite competizione e riduzione della disponibilità trofica sugli 
specialisti; tale ruolo si esplica anche nell’ambiente forestale, in cui possono influire 
direttamente sulla rigenerazione delle specie vegetali tramite predazione dei semi (Dìaz et al., 
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1999). Queste due considerazioni fanno del topo selvatico una potenziale specie chiave nei 
paesaggi forestali frammentati. 
3.3. Disegno sperimentale: Specie terricole 
3.3.1. Selezione dei frammenti 
Il campionamento per le specie terricole è stato svolto nella sola area della Tuscia Viterbese, 
all’interno della quale è stato selezionato un paesaggio di 16x16 km entro cui localizzare i 
frammenti idonei al campionamento. La dimensione del paesaggio è stata decisa in base sia 
alla disposizione dei frammenti che ad esigenze logistiche di spostamento degli operatori. La 
Riserva Naturale “Selva del Lamone” inoltre non è stata utilizzata per il trappolamento dei 
terricoli in quanto, pur presentando una vasta area continua boscata, risultava inidonea per la 
sua particolare conformazione geologica (la costante presenza a livello del suolo di pile di 
massi lavici e di depositi vulcanici incoerenti offre una straordinaria abbondanza di rifugi ai 
piccoli mammiferi, diminuendo il successo di trappolamento e allo stesso tempo ostacolando il 
posizionamento delle trappole). 
Nel paesaggio della Tuscia Viterbese, i frammenti sono stati selezionati secondo un disegno a 
tre fattori (Tab. 3.1 e Tab. 3.2): 
- dimensione del frammento (da <2 a 25 ettari, più un’area di controllo di dimensioni 
maggiori di 25 ettari); 
- livello di connettività strutturale: determinato in base al numero di siepi che si 
dipartivano da ciascun frammento e categorizzato come basso (< 2 siepi) o alto (> 3 
siepi); 
- densità arbustiva del sottobosco: stimata, in fase ricognitiva, a livello visuale come alta 
o bassa. 
Considerando i vari possibili livelli di questi tre fattori si è giunti all’identificazione di 28 
frammenti idonei più un’area di controllo. La selezione era mirata a ottenere almeno una 
replica per ogni combinazione di fattori, ma in alcuni casi ciò non è stato possibile, in quanto 
nel paesaggio selezionato non esisteva più di un frammento con le caratteristiche volute. 
La matrice circostante i frammenti era sostanzialmente costituita da campi ad uso agricolo, 
coltivati a grano (Triticum spp.) e lasciati nudi o usati per l’ erba medica (Medicago sativa ) per 
circa 6 mesi l’anno, oppure da uliveti con fondo erboso. Una preselezione dei frammenti è 
stata effettuata tramite osservazione delle delle ortofoto della Regione Lazio in scala 1:10.000, 
l’utilizzo del software ArcView 3.3 (ESRI ©) e un’ ulteriore verifica con immagini satellitari 
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ottenute da Google Earth (Google ©), rilevate nell’anno 2005; in una seconda fase è stata 
verificata l’effettiva idoneità dei frammenti attraverso sopralluoghi in campo. Il range 
dimensionale effettivo va dai 0,56 ai 918 ettari dell’area di controllo. Inoltre, poiché due 
particolari combinazioni di fattori non erano disponibili in alcun frammento del paesaggio 
(dimensione < 2ha, alto numero di siepi e bassa densità arbustiva; dimensione compresa tra 5 
e 10 ha, basso numero di siepi e alta densità arbustiva), il presente studio può essere più 
correttamente definito come un esperimento pseudoreplicato (ovvero un esperimento in cui i 
trattamenti non siano replicati o le repliche non siano statisticamente indipendenti, Hurlbert, 
1984) a scala frammento-paesaggio (patch -landscape scale study, ovvero uno studio in cui il 
frammento è l’unità sperimentale, ma le variabili indipendenti includono la struttura del 
paesaggio nei limiti di una specifica distanza dal frammento, McGarigal & Cushman, 2002). In 
uno studio a scala frammento-paesaggio le risposte della fauna a livello del paesaggio, rispetto 
alle proprietà emergenti del mosaico, possono essere estrapolate aggregando i dati raccolti nei 
diversi frammenti sottoposti a campionamento (Fig.3.6).
Fig 3.6: Esempi di possibili strategie di campionamento all’interno di un paesaggio a mosaico costituito da 
frammenti di habitat (le aree riquadrate) e da matrice (in bianco) (adattato da Bennett, 2006). 
a. Campionamento a livello di un singolo frammento: le caratteristiche del biota sono campionate in un 
solo frammento del paesaggio, e le caratteristiche del mosaico possono essere solo stimate come 
contesto circostante il frammento; 
b. campionamento a livello di frammento-paesaggio: le caratteristiche del biota sono campionate in 
frammenti multipli dello stesso tipo di habitat all’interno del paesaggio; i dati raccolti in questi punti 
di campionamento possono essere aggregati per rappresentare le risposte della fauna alle proprietà 
emergenti del paesaggio a livello del mosaico. 
c. campionamento a livello del mosaico: i punti di campionamento sono dislocati in diversi tipi di habitat 




  Tab. 3.1: Costruzione del disegno sperimentale a tre fattori e classificazione dei frammenti. Le sigle a tre lettere 










> 2ha, API VRG 1FC IUG Basso
< 5 ha 2VL YEA MLS SCO Alto
> 5 ha, FOR X Basso
< 10 ha CAT FDT MCD BRU Alto
> 10 ha, TAN RIG Basso
























> 25 ha GRF X
Tab. 3.2: Elenco dei frammenti campionati e loro principali caratteristiche: dimensioni (in ha), numero di siepi 








1FC 2,255 0 537,50
2VL 4,376 7 712,50
ALB 17,212 17 662,50
API 2,739 1 1100,00
BRU 5,73 6 700,00
CAT 12,807 13 762,50
CRI 0,825 5 437,50
CRO 0,752 2 525,00
CSP 14,076 2 812,50
FDT 9,663 5 842,86
FOR 5,724 5 625,00
GDG 1,203 3 787,50
GOK 1,012 0 762,50
GRF 918,186 32 712,50
IUG 3,538 0 712,50
MCL 5,067 4 712,50
MLS 2,865 5 728,57
MOZ 11,71 5 762,50
PEG 1,054 0 787,50
PRV 1,737 4 975,00
QNC 24,785 2 1000,00
RIG 10,635 4 700,00
SCO 2,549 0 487,50
SCT 0,563 3 712,50
TEAN 13,646 5 800,00
TST 1,198 0 771,43
VIP 1,459 4 800,00
VRG 2,853 4 542,86
YEA 4,717 3 912,50
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3.3.2. Raccolta dati: dati individuali 
Questo progetto si basa sul trappolamento a vivo degli esemplari, finalizzato alla raccolta dei 
parametri individuali, alla marcatura e al rilascio degli animali (Gurnell & Flowerdew, 1982); di 
conseguenza, sono state usate trappole non lesive di tipo Sherman (parallelepipedi di 
alluminio delle dimensioni di 23x9x8 cm dotati di uno sportello a scatto) e Longworth (sempre 
in alluminio, formate da una struttura a incastro  dotata di un tunnel di accesso con sportello a 
caduta); i due tipi di trappole sono stati utilizzati in proporzione di 4:1 (Fig. 3.7). 
In ciascuno dei frammenti e nell’area continua è stata costruita una griglia di 7x7 trappole, 
disposte a distanza regolare di 10 m; la distanza tra le trappole è stata scelta in base all’home 
range medio degli individui (definito come l’area attraversata da un individuo durante le sue 
normali attività vitali quali alimentazione, riproduzione e cura della prole, Burt 1943). Il 
numero di trappole per bosco è frutto di un compromesso tra la griglia di campionamento 
ottimale per queste specie (che sarebbe una griglia 8x8, Preatoni et al. 1997) e l’effettiva 
disponibilità di operatori; la scelta di diminuire leggermente il numero di trappole per griglia ha 
dunque permesso di monitorare un maggior numero di frammenti-replica. La presenza di un 
maggior numero di repliche migliora l’affidabilità statistica dei dati ed è stata quindi 
considerata più rilevante rispetto al posizionamento di un numero più elevato di trappole, 
anche in relazione alla buona contattabilità e alla comune occorrenza delle specie target. 
Nei boschi di dimensioni <0,36 ha (ovvero inferiori alla dimensione della griglia di 7x7 trappole, 
spaziate di 10m l’una dall’altra) è stata campionata l’intera superficie del bosco, mentre in 
frammenti di forma incompatibile con una griglia quadrata la disposizione delle trappole è 
stata adattata alla forma del bosco (Fig. 3.8). 




In ciascun frammento la posizione delle singole trappole era marcata tramite un nastro 
segnaletico e identificata da un codice alfanumerico, in modo che la disposizione delle 
trappole restasse costante nelle sessioni; a intervalli di 60 giorni le trappole venivano collocate 
nelle griglie, innescate e ispezionate. Il posizionamento avveniva entro il pomeriggio del primo 
giorno; le trappole, attive, erano lasciate in loco fino alla mattina seguente, ispezionate, 
ricaricate e riattivate nelle prime ore del giorno. Questo protocollo era ripetuto per tre giorni 
in ciascun frammento, in modo che ciascuna trappola fosse funzionante per tre notti 
consecutive; dato il numero di trappole a disposizione, le 29 griglie non erano attivate tutte 
contemporaneamente ma in tre turni di 10, 9 e 10 griglie alla volta (Fig. 3.9). La scelta di 
attivare le trappole per tre notti a frammento (in alternativa alle cinque notti proposte in altri 
studi es. Blackwell, 2002) è motivata dall’elevata contattabilità delle specie oggetto di studio, e 
ha permesso di ottenere due repliche di sessione per ogni stagione. Lo sforzo campionario 
realizzato si può quantificare in notti- trappola, che corrispondono al numero di notti in cui una 
singola trappola dovrebbe essere attiva per realizzare un campionamento equivalente, a livello 
temporale, a quello realizzato attivando un numero maggiore di trappole per un minor numero 
di notti; ovvero, attivando una trappola per tre notti o tre trappole per una notte, si ottiene il 
medesimo sforzo campionario pari a tre notti-trappola: 1 trappola x 3 notti = 3 trappole x 1 
notte = 3 notti - trappola. Il concetto di notte-trappola serve a quantificare in senso temporale 
lo sforzo campionario compiuto, malgrado a livello spaziale non vi sia la medesima equivalenza 
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Fig. 3.8: Esempi di griglie, con la disposizione reale delle trappole rilevata tramite coordinate GPS. A sinistra, 
una griglia regolare 7x7 (API); a destra, una griglia irregolare (CRO). 
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Con il protocollo applicato si realizzava un totale di quasi 3700 notti-trappola a sessione, 
corrispondente a circa 44.350 notti-trappola nel corso dell’intero progetto, e ogni sessione di 
trappolamento aveva la durata di 12 giorni (inclusi quelli dedicati al posizionamento delle 
griglie).  
I trappolamenti per le specie terricole sono stati svolti con cadenza bimestrale da aprile 2011 a 
febbraio 2013, per un totale di 12 sessioni (Tab. 3.3). 
Le trappole sono state fornite di una doppia esca, una alimentare e una non trofica. L’esca 
alimentare era costituita da una miscela di semi di girasole (per l’apporto calorico), burro di 
arachidi (sia per l’apporto calorico che per l’odore attrattivo) e pezzi di mela (per garantire 
l’idratazione e soddisfare anche la specie più frugivora, l’arvicola rossastra); l’esca non trofica 
era costituita da un agglomerato di fili di canapa, materiale che poteva essere di interesse per 
l'animale in quanto utilizzabile nella costruzione del nido e che al tempo stesso facilitava la 
termoregolazione durante la notte in trappola. È stato riscontrato che gli animali risultavano 
Fig. 3.9: Posizionamento delle griglie per il trappolamento delle specie terricole all’interno della provincia di 
Viterbo. In rosso, i frammenti boschivi e l’area continua oggetto di campionamento; in verde, altri frammenti 
boschivi presenti nel paesaggio ma non inclusi nello studio. 






























fortemente attratti anche dalla sola risorsa non trofica, in quanto nei casi in cui le trappole 
erano settate con sensibilità insufficiente, tale da permettere all’animale di entrare più di una 
volta prima di scattare, si ritrovavano spesso gli ammassi di canapa all’esterno della trappola e 
il cibo all’interno; ciò lascia supporre che l’animale cercasse di sottrarre la canapa per portarla 
alla propria tana prima ancora di dedicarsi a consumare l’esca alimentare (pers. oss.). 
 All’ingresso di ciascuna trappola, solo al primo posizionamento era posto un “invito”, ovvero 
un singolo seme di girasole il cui scopo era essere consumato nella prima notte dagli animali 
più diffidenti e facilitarne il ritorno e la cattura nelle notti successive. 
Nel periodo invernale e di inizio primavera le trappole sono state inserite in buste di plastica 
inodori e/o ricoperte di foglie e parzialmente interrate per limitare l’ingresso d’acqua piovana 
(che, qualora arrivasse a bagnare il nido e l’animale, poteva causarne la morte per 
assideramento) e la dispersione di calore; viceversa in tarda primavera/estate si è prestata 
particolare attenzione a disporre le trappole in modo che non fossero esposte alla luce diretta 
e l’orario delle ispezioni è stato anticipato per ridurre la mortalità da disidratazione. Si è 
dunque operato al fine di limitare quanto più possibile la mortalità da stress degli animali; si 
sono tuttavia verificati dei casi di morte in trappola o morte accidentale durante la 
manipolazione, e in tal caso gli esemplari deceduti sono stati recuperati e analizzati (si vedano 
Par. 3.3.3 e Tab. 1.1, 1.2 nelle Appendici). 
Durante l’ispezione giornaliera delle trappole si è preso nota di ogni trappola scattata a vuoto 
(per errori nel settaggio o perché manomessa da altri animali, spesso cinghiali, volpi o gatti) o 
consumata senza scattare, nonché della cattura accidentale di altre specie (come Rattus rattus 
o ratto nero, Rattus norvegicus o ratto delle chiaviche,  Microtus savii o arvicola di Savi, 
Crocidura spp. o Sorex spp - toporagni, Mus musculus o topolino domestico, Podarcis spp. e 
Lacerta spp. – lucertole e ramarri, passeriformi come Erithacus rubecula – pettirosso – e Parus 
spp. – cince e cinciallegre, raramente serpenti come il biacco Hierophis viridiflavus e in un paio 
di occasioni donnole, Mustela nivalis, Fig. 3.10). 
Tra queste specie, solo l’arvicola di Savi, il topolino 
domestico, le crocidure e i toporagni sono stati 
sottoposti al protocollo di raccolta dati; dei ratti erano 
generalmente registrati  il sesso e la classe d’età, se 
determinabili, ma non erano manipolati perché non di 
interesse per lo studio.  
Gli esemplari catturati erano estratti dalla trappola, 
spostati in una busta di plastica trasparente e 
Fig. 3.10: Esemplare di donnola 




manipolati afferrandoli delicatamente sul retro del collo. 
Il protocollo di raccolta dei dati individuali per le specie oggetto di studio prevedeva la 
registrazione di: 
 data, griglia, codice alfanumerico e tipo di trappola (Sherman o Longworth); 
 codice identificativo dell’esemplare (APO per Apodemus spp., MYO per Myodes o 
Microtus, seguito da una serie di cifre dipendenti dalla marcatura; altre sigle per 
eventuali altre specie); 
 condizione di cattura dell’esemplare: prima cattura o ricattura; 
 dati individuali: specie, sesso, classe d’età (giovane, subadulto o adulto), peso, 
condizione riproduttiva (stato dei testicoli: non visibili, di dimensioni contenute, di 
dimensioni cospicue e pienamente discesi nella sacca scrotale; oppure condizione o 
meno di gravidanza, stato delle mammelle – non visibili, visibili ma ridotte, in 
lattazione – e stato della vagina – integra o perforata), dimensioni del piede posteriore 
destro, dall’apice delle dita (unghie escluse) al tallone; 
 foto identificative dei caratteri determinanti la specie e di eventuali caratteristiche 
particolari (macchie del pelo, mutilazioni della coda ecc); 
 note o anomalie. 
I dati presi in considerazione sono quelli canonici in questo genere di studio demografico 
(Gurnell & Flowerdew, 1982) e il protocollo è stato strutturato in modo tale da raccogliere il 
maggior numero possibile di informazioni sull’animale vivo e non sedato. 
Il peso dell’animale era registrato tramite una bilancia a molla Pesola © da 100g, precisione 
0,5g, mentre la misurazione biometrica avveniva tramite un righello rigido millimetrato, dotato 
di un gradino posteriore per bloccare la zampa durante la procedura. 
Alla raccolta dei dati facevano seguito la marcatura dell’esemplare e il prelievo di un campione 
di tessuto; data la necessità di ottenere una marcatura perenne, riconoscibile e univoca, si è 
optato, nelle specie terricole, per la tecnica del toe clipping (Kumar, 1979). Tale tecnica 
consiste nell’amputazione dell’ultima falange di un numero variabile di dita (in totale da una a 
cinque) delle diverse zampe; in questo modo, assegnando a ciascun dito un numero (da uno a 
quattro nelle zampe anteriori e da uno a cinque nelle posteriori) si ottiene un codice 
identificativo numerico (ad es. un animale in cui sia stata rimossa la falange del primo dito 
della zampa posteriore sinistra avrà il codice 0005; Fig. 3.11). Questo metodo se correttamente 
eseguito risulta non inficiare in modo statisticamente significativo le capacità di sopravvivenza 
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dell’animale né essere debilitante o disabilitante, ovvero non risulta influenzare la fitness 
dell’animale (Pavone & Boostra, 1985; Fisher & Blomberg, 2009). 
Il prelievo del campione di tessuto avveniva da uno dei padiglioni auricolari dell’animale; si 
provvedeva alla rimozione di un lembo dall’apice del padiglione, immediatamente immerso in 
alcool etilico puro e conservato in una provetta Eppendorf © da 1,5 ml per le successive analisi 
genetiche (si veda par. 3.3.4). 
Entrambe queste procedure erano precedute e seguite dalla sterilizzazione degli strumenti 
utilizzati (forbicine e pinzette trattate con alcool etilico puro e su fiamma), anche al fine di 
evitare contaminazioni del DNA dei campioni, e dalla disinfezione dei punti lesi dell’animale 
tramite una soluzione di acqua e ipoclorito di sodio allo 0,22%.  
3.3.3. Esemplari deceduti 
Agli esemplari delle specie oggetto di studio deceduti durante il trappolamento o la 
manipolazione tra aprile 2011 e febbraio 2013 è stato applicato lo stesso protocollo usato in 
vivo; inoltre, sono stati raccolti ulteriori dati relativi a: 
 misure biometriche dell’animale: tramite calibro analogico con precisione di due 
decimali sono state rilevate le misure di corpo (dall’apice del rostro all’ano), coda, 
corpo più coda, padiglione auricolare, piede posteriore destro (Fig. 3.12); 
 ferite placentari o presenza di embrioni/feti (Fig. 3.13); 
 evidenti fenomeni di parassitosi; 
Fig. 3.11: Fasi della manipolazione di Apodemus spp. A sinistra, marcatura; a destra, disinfezione; al centro: 
schema di marcatura, visione ventrale dell’animale (es. codice 0005). 
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Le ferite placentari sono delle cicatrici della parete uterina, che permangono a vita 
nell’animale e designano il punto di impianto degli embrioni in ogni gravidanza; si presentano 
visivamente come piccole macchie ovoidali di colore scuro, disposte su ambo le corna uterine 
e visibili anche ad occhio nudo. Le cicatrici di gravidanze recenti sono di dimensioni maggiori e 
di colore più vivo, mentre con il tempo tendono a sbiadire, pur restando solitamente 
distinguibili (Bray et al., 2003). Cicatrici di uguale colore e dimensioni, a prescindere dalla loro 
vicinanza, sono coeve e identificano i punti di impianto degli embrioni di una stessa 
gravidanza; di conseguenza esaminare e contare tali cicatrici permette, in uteri freschi e in 
buone condizioni, di determinare il numero di gravidanze sostenute dalla femmina e il numero 
di embrioni impiantati nell’utero per ciascuna gravidanza. Malgrado l’esistenza di fenomeni di 
riassorbimento embrionale (Conaway, 1955; Flowerdew, 1991), tale numero è considerato 
approssimare in modo accettabile il numero di piccoli nati. Ciò implica una leggera sovrastima 
della fertilità delle femmine, ma è comunque attualmente considerata una tecnica adeguata 
per lo studio della fertilità nei mammiferi selvatici (Martin et al., 1976; Bray et al., 2003; 
Elmeros & Hammershoj, 2005). 
Oltre all’analisi delle ferite si rilevavano visivamente la presenza e lo stadio di sviluppo di 
eventuali embrioni o feti (classificati come “di impianto recente”, “embrioni avanzati”, “feti 
sviluppati”, “femmina prossima al parto”), tenendo in considerazione anche il fatto che la 
presenza di feti ben sviluppati con i relativi annessi placentari poteva mascherare eventuali 
cicatrici precedenti. 
Fig. 3.12: Schema delle misurazioni biometriche raccolte sugli esemplari deceduti: da sinistra a destra, testa-
corpo-coda, solo coda, testa-corpo, padiglione auricolare. 
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Questa procedura  permette di stimare post mortem il tasso di fertilità delle femmine, che con 
il trappolamento a vivo sui terricoli è impossibile da stimare in modo diretto in quanto 
generalmente (salvo rare eccezioni di femmine a termine di gravidanza che abbiano partorito 
in trappola) non si hanno contatti con cucciolate. 
La determinazione del BCS (Body Condition Scoring) è stata avviata in via sperimentale a 
partire da agosto 2012; tale procedura, solitamente usata negli esperimenti con topi da 
laboratorio per valutare la condizione complessiva dell’animale, consiste nel determinare 
tramite palpazione esterna della regione sacroiliaca la presenza e la consistenza della struttura 






Fig. 3.13: Analisi delle ferite placentari in due femmine di arvicola rossastra: 
A- utero in situ, con embrioni precoci; 
B- utero ex situ con cicatrici ed embrioni di impianto molto recente; 




In aggiunta al protocollo sinora delineato, erano svolte due ulteriori azioni (Fig. 3.15): 
 le pelli degli esemplari deceduti che presentassero un fenotipo marcatamente 
riconducibile a una delle due specie di Apodemus (esemplari “da manuale”), o 
viceversa che presentassero caratteristiche intermedie interessanti, o che fossero 
arvicole rossastre in buone condizioni, erano recuperate, trattate e conservate a 
scopo didattico (secondo le procedure di recupero suggerite in Zangheri, 1951); 
 a partire da giugno 2012, i crani di tutti gli esemplari deceduti sono stati ripuliti 
(allevando e utilizzando una colonia di dermestidi  Dermestes maculatus) e conservati 
per successive analisi morfo-biometriche. 
3.3.4. Analisi genetiche 
Campioni di tessuto idoneo all’estrazione del DNA sono stati prelevati da tutti gli esemplari di 
Roditori e di Insettivori rinvenuti in prima cattura; agli animali vivi è stato prelevato un lembo 
A B 
C 
Fig. 3.15: Trattamento degli esemplari deceduti 
A-Cranio pulito di arvicola rossasta 
B e C – vedute di probabile topo selvatico messo in pelle. 
Fig. 3.14: Schema di determinazione del BCS (adattato da Charmaine et al., 1999). 
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di padiglione auricolare, mentre agli esemplari morti una porzione di tessuto muscolare. 
Questi campioni, conservati in alcool etilico puro, saranno oggetto di analisi successive.  
Attualmente sono in corso delle analisi preliminari sui campioni di Apodemus spp. finalizzate a 
confermare tramite determinazione genetica l’attribuzione specifica dei singoli esemplari; 
questo in quanto il riconoscimento delle due specie sul campo, su animali vivi e sulla base dei 
soli caratteri fenotipici e morfologici, presenta un margine di incertezza ed è soggetto a errore, 
poiché le due specie mostrano spesso convergenze fenotipiche e “forme intermedie” anche a 
livello dei tratti considerati “caratterizzanti” (colorazione della pelliccia, dimensioni delle 
zampe e dei padiglioni auricolari, lunghezza e bandeggio della coda ecc). Di conseguenza, 
sebbene sia stato dimostrato che le due specie non ibridano (Jewell & Fullagar, 1964; Engel et 
al., 1973), e che sono riconoscibili diversi loci genetici determinanti come Adh, aGpdh, Ldh-I, 
Me-2, Ipo-I, Np, Pep-I (Filippucci et al., 2002), sovente non è possibile dare un’attribuzione 
certa al momento della cattura dell’animale. Per ovviare a questo problema, la determinazione 
specifica in prima cattura è stata verificata tramite PCR (reazione a catena della polimerasi) 
con primer specie-specifici sia per il topo selvatico che per il topo selvatico a collo giallo sul 
gene per il citocromo b (Cyt-b), secondo il protocollo di Michaux (Michaux et al., 2001).  
3.3.5. Raccolta dati: dati ambientali e microambientali 
Con lo scopo di caratterizzare nel dettaglio l’ambiente dei frammenti boschivi oggetto di studio 
e dell’area di controllo, sono stati registrati una serie di parametri relativi alla struttura e alle 
risorse trofiche disponibili; in particolare: 
 sono state rilevate le variabili geometriche (forma, dimensione, distanza interpatch, 
presenza e numero di siepi) dei frammenti e dell’area di controllo; 
 è stata rilevata la complessità strutturale del sottobosco; 
 è stata stimata la presenza e l’abbondanza delle specie arbustive e arboree fruttificanti 
significative per le specie oggetto di studio. 
La raccolta dei dati relativi alle variabili ambientali è stata svolta nei mesi di novembre 2011 e 
aprile 2012; la prima fase è stata dedicata alla stima dell’abbondanza delle ghiande prodotte 
da Quercus pubescens e Quercus cerris (roverella e cerro, le due specie di quercia più presenti 
sul territorio e dei cui frutti i roditori sono noti consumatori), la seconda ai rilievi sulle specie 
arbustive. In ambo i casi la vegetazione è stata campionata tramite aree di saggio. 
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Per stimare la produttività delle due specie di Quercus sono state selezionate all’interno di 
ciascuna griglia di trappolamento due aree di saggio, ciascuna della dimensione di 400m2 e 
avente come vertici i punti di posizionamento di quattro trappole; ogni area era suddivisa in 
quattro quadranti, esaminati uno alla volta, all’interno dei quali sono stati identificati tutti gli 
alberi di Quercus spp. produttivi la cui chioma ricadesse almeno per metà nell’area di saggio. Di 
tali alberi, classificati come matrici o ceppaie, era misurato il DBH (diametro a 1,5 m da terra, 
rappresentativo della maturità dell’albero) e stimata la dimensione della chioma (misurando la 
proiezione al suolo dei due assi, maggiore e minore, della chioma approssimata a un’ellisse); 
dopodiché sono stati delimitati sotto a ciascun albero produttivo due plot di forma circolare, 
del diametro di 0,5 m, equidistanti dal tronco e dal margine della chioma e perpendicolari tra 
loro (per garantire la massima indipendenza) (Fig. 3.16). All’interno di ciascun plot sono state 
radunate, contate e pesate tutte le ghiande presenti nel soprassuolo e nei primi centimetri di 
lettiera, annotando anche il numero di ghiande bacate o già consumate da Roditori; 
successivamente è stato prelevato e pesato un campione pari al 10% delle ghiande totali (o 
tutte le ghiande trovate se risultavano essere meno di  10), estraendole in modo casuale 
dall’insieme delle sole ghiande “sane” (non bacate né rosicchiate). Le ghiande rimaste sono 
state ridistribuite sotto all’albero di appartenenza, mentre il campione prelevato e conservato 
in sacchetti di stoffa è stato sottoposto ad essiccazione in un forno speciale per 48h a 70°C per 
determinare il peso della massa secca ed effettuare successivi esperimenti di determinazione 
del valore calorico delle ghiande delle due specie tramite bomba calorimetrica.  
 
Fig. 3.16: Protocollo di campionamento delle variabili microambientali. A sinistra, raccolta delle ghiande 
all’interno di un plot vegetazionale; a destra, misurazione del DBH (diametro a 1,5 m da terra) del tronco. 
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Queste operazioni sono state sempre svolte da squadre di due o più operatori, che variavano 
quotidianamente per minimizzare gli errori sistematici; il periodo di raccolta è stato scelto in 
quanto garantiva che la quasi totalità delle ghiande fosse già caduta al suolo, ma minimizzava 
la percentuale di frutti già consumata da animali o in marcescenza. 
La successiva fase di analisi vegetazionali, svoltasi ad aprile 2012, ha abbracciato un insieme 
più ampio di variabili relative alla struttura complessiva del sottobosco, alla gestione del bosco 
e alla disponibilità trofica di arbusti fruttificanti; anche in questo caso, si è proceduto a 
identificare in ogni griglia due aree di saggio di 400m2 , posizionate l’una al centro e l’altra ai 
margini della griglia, ciascuna suddivisa in quattro quadranti di rilevazione (per un totale di 8 
plot per griglia). In ciascun plot una squadra di operatori rilevava visivamente (previa 
standardizzazione) e annotava un totale di 41 variabili, divise tra: 
 Struttura e gestione del bosco: pendenza, esposizione; presenza di pascolo; numero di 
alberi morti; numero di alberi per plot (considerando tutte le specie); altezza della 
canopy; copertura della canopy (valutata mediante l’utilizzo di classi qualitative che 
vanno da 0=nessuna copertura a 8=copertura totale); DBH (stimato a vista mediante 
l’impiego di classi dimensionali di 5-10 cm, e successivamente convertito in un valore 
medio) ed età media delle piante; specie dominante (bosco misto, dominanza a 
roverella o dominanza a cerro). 
 -
- - - -
-
 
 Cover arbustivo: si è deciso di stratificare il campionamento per altezza dal suolo, in 
modo da ottenere un valore per ciascuna delle 7 classi considerate: 0.5, 1, 2, 4, 8, 16 e 
32 m. Per  facilitare la raccolta dati sul campo ciascun plot è stato suddiviso in 4 
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quadrati uguali di 5 metri di lato, all’interno dei quali veniva assegnato un 1 o uno 0 
per il raggiungimento o meno di uno strato della vegetazione. La somma dei quattro 
valori ha dato una stima del cover di ciascuna classe per ogni plot eseguito. Per 
mancanza di dati le classi 16 e 32 m non sono state considerate. 
La scelta di raccogliere tali variabili nel mese di aprile è stata dettata dalla necessità di 
attendere la piena apertura delle foglie delle specie a foglia caduca per facilitare il 
riconoscimento  specifico e la valutazione dell’effettiva copertura della canopy, nonché l’inizio 
della fioritura delle specie arbustive per la loro identificazione. Tutti i dati sono stati raccolti da 
squadre di due o più operatori; per aumentare l’uniformità delle valutazioni, tutti gli operatori 
sono stati sottoposti a una fase di addestramento in campo, tale da standardizzare le capacità 
di rilievo.  
3.4. Disegno sperimentale: Muscardinus avellanarius 
3.4.1. Selezione dei frammenti 
La raccolta dei dati demografici relativi al moscardino si è sviluppata parallelamente in tre 
diversi paesaggi (sempre di 16x16 km) nella regione Lazio: nella Riserva Naturale “Selva del 
Lamone” , nell’area viterbese e nell’area sabina (Fig. 3.17, 3.18 e 3.19). Questi tre paesaggi 
sono stati selezionati secondo un duplice criterio: costituiscono un gradiente di 
frammentazione dell’habitat e presentano boschi a dominanza di querceto misto a cerro e 
roverella. Tali paesaggi sono inoltre stati oggetto di precedenti ricerche sugli effetti di perdita e 
frammentazione dell’habitat (Mortelliti et al., 2009b; Mortelliti et al., 2011). 
Il primo criterio riveste una notevole importanza a livello sperimentale, costituendo in effetti 
uno dei parametri di cui questo studio mirava a determinare l’impatto; nei tre paesaggi si va 
infatti da un habitat continuo (la Riserva Naturale “Selva del Lamone”, con oltre 2000 ha di 
bosco continuo di caducifoglie, di cui circa un centinaio governati a ceduo matricinato), a due 
habitat fortemente frammentati, ma con diverso livello di qualità dell’habitat. Entrambi i 
paesaggi dell’area viterbese e dell’area sabina presentano infatti un livello medio-alto di 
frammentazione e perdita di habitat, con una percentuale di habitat residuo inferiore al 20%. 
L’area viterbese offre tuttavia habitat maggiormente conservati, mentre il paesaggio sabino 
oltre che fortemente frammentato si presenta anche degradato e antropizzato. 
Sono stati quindi selezionati: 
 10 zone di posizionamento delle griglie nella Selva del Lamone, scelte in base alle 
diverse pratiche gestionali; 
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 8 frammenti per l’area viterbese; 
 11 frammenti per l’area sabina. 
Le aree di posizionamento delle griglie all’interno della Selva del Lamone ricadevano in tre 
diverse categorie gestionali:  
 aree sottoposte a ceduazione (aree a ceduo recente, sottoposte a taglio da meno di 5 
anni: 2 griglie; aree a ceduo invecchiato, non sottoposte a taglio da circa 30 anni: 3 
griglie); 
 boschi di neoformazione, derivanti dall’abbandono di coltivi e non sottoposti a taglio 
da circa 20 anni: 2 griglie; 
 aree di avviamento all’alto fusto, non sottoposte a taglio da circa 40 anni: 3 griglie. 
Fig. 3.17: Veduta aerea della Riserva Naturale “Selva del Lamone”, con evidenziate in rosso le aree di 
posizionamento delle griglie per il campionamento del moscardino. 
Fig. 3.18: Veduta aerea della Tuscia Viterbese, con evidenziate in rosso le griglie all’interno dei frammenti 
boschivi utilizzati per il campionamento del moscardino. 
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Nei due paesaggi frammentati, la scelta dei frammenti è avvenuta secondo un gradiente 
dimensionale (da <0,5 a oltre 200ha) strutturato in modo tale da garantire la presenza di 
almeno una replica in ogni paesaggio, tra i diversi paesaggi e per ogni classe dimensionale; i 
frammenti sono stati individuati in prima battuta tramite analisi delle informazioni ricavate dal 
CORINE Land Cover alla scala di 1:100.000 e dalle ortofoto della Regione Lazio in scala 1:10.000 
fornite dall’Agenzia Regionale Parchi, utilizzate attraverso il software GIS ArcView 3.3 (ESRI ©); 
successivi sopralluoghi hanno verificato l’idoneità dei frammenti (Tab. 3.4). Alcuni dei 
frammenti sono stati oggetto di doppio campionamento, in quanto selezionati sia per il 
trappolamento dei terricoli che per il posizionamento delle cassette-nido per il moscardino.  
Fig. 3.19: Veduta aerea della Sabina, con evidenziate in rosso le griglie all’interno dei frammenti boschivi 
utilizzati per il campionamento del moscardino. 
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3.4.2. Raccolta dati: dati individuali 
Come per le specie terricole, anche per il moscardino il nostro studio si è svolto secondo i 
principi del metodo di cattura-marcatura-ricattura; tuttavia, per questa specie non è stato 
effettuato un trappolamento diretto, bensì un campionamento tramite cassette-nido. 
Le cassette nido (nest-boxes) sono un sistema collaudato nel centro e nord Europa per lo 
studio di questa specie (Juskaitis, 2008); si tratta in pratica di cassette di legno non trattato, di 
dimensioni medie di circa 10x18x21 cm, con un foro di ingresso del diametro di 3 cm e 
coperchio amovibile, che vengono fissate ad alberi di medio diametro, ad un’altezza compresa 
tra 1,5 e 2 m dal suolo, con il foro rivolto verso il tronco. L’altezza e la posizione dell’ingresso 
mirano a minimizzare l’utilizzo della cassetta da parte di altri animali; nel corso del presente 
Tab. 3.4: Boschi campionati per il moscardino nei tre paesaggi, con un riassunto delle loro principali 
caratteristiche. La dimensione del bosco e la dimensione della griglia sono espresse in ettari. Gestione: 1 = 
ceduo matricinato (recente o invecchiato); 2 = avviato ad alto fusto; 3 = bosco di neoformazione. 




L-CAN Selva del Lamone 2705,024 3,702 3 6,200
L-CAV Selva del Lamone 2705,024 4,140 2 3,917
L-CNG Selva del Lamone 2705,024 3,932 1 3,640
L-EAS Selva del Lamone 2705,024 3,857 1 3,615
L-FRS Selva del Lamone 2705,024 4,062 1 4,846
L-LGN Selva del Lamone 2705,024 3,613 3 3,000
L-MNL Selva del Lamone 2705,024 3,890 3 4,880
L-OTC Selva del Lamone 2705,024 3,315 3 3,500
L-RSC Selva del Lamone 2705,024 4,072 2 3,467
L-SEG Selva del Lamone 2705,024 4,685 1 3,077
V-FOR Viterbo 5,724 3,118 1 6,826
V-GDG Viterbo 1,203 0,844 1 7,273
V-GRF Viterbo 233,910 5,874 1 8,258
V-MOL Viterbo 2,865 1,153 1 6,500
V-PRV Viterbo 1,737 0,843 1 8,923
V-QNC Viterbo 22,025 3,944 1 9,931
V-RSV Viterbo 21,498 3,983 1 X
V-SCO Viterbo 2,549 1,399 1 6,778
S-BCC Sabina 6,853 3,439 1 7,000
S-GUS Sabina 178,981 3,066 1 8,286
S-INF Sabina 3,553 1,253 1 6,214
S-PRT Sabina 1,979 0,280 1 6,400
S-PSS Sabina 1,329 0,127 1 7,333
S-PST Sabina 19,093 2,583 1 7,500
S-RCR Sabina 2,023 1,267 1 6,857
S-SCR Sabina 2,371 1,172 1 6,000
S-SPT Sabina 0,437 0,118 1 8,000
S-STL Sabina 0,615 0,051 2 8,333
S-TAL Sabina 2,619 0,416 1 8,000
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studio è stata tuttavia verificata l’occupazione “abusiva” delle cassette ad opera di diverse 
altre specie, soprattutto nel periodo primaverile-estivo (ad es. altri roditori, cince Parus spp., 
lucertole Podarcis spp., calabroni Vespa crabro e altri insetti e aracnidi, chirotteri come 
Pipistrellus pigmaeus e, nella Selva del Lamone, la rara nottola di Leisler Nyctalus leisleri), che, 
come il moscardino, scambiano queste cassette-nido per cavità naturali degli alberi, idonee 
alla permanenza e alla nidificazione (Fig. 3.20). 
Complessivamente, sono state installate e monitorate 706 cassette-nido, ripartite nei tre 
paesaggi (288 nella Riserva Naturale “Selva del Lamone”, 210 nel Viterbese e 208 in Sabina); i 
controlli sono stati svolti da aprile 2011 ad aprile 2013, ma sono stati analizzati anche i dati 
raccolti in una precedente fase del progetto svoltasi nel 2010 (Santarelli, 2011; Fipaldini, 2012). 
Lo svolgimento complessivo del progetto di ricerca si è sviluppato nel corso di tre anni, dal 
maggio 2010 al febbraio 2013.  
I campionamenti per il moscardino si sono svolti con cadenza mensile da maggio 2010 a 
novembre 2012, per un totale di 28 sessioni; nell’anno 2010 sono stati svolti solo controlli 
singoli, mentre negli anni 2011-2012 sono stati alternati controlli singoli e tripli (Tab. 3.5). 
Fig. 3.20: Cassette nido: 
A- cassetta posizionata, visione generale; 
B- cassetta posizionata, particolare dell’ingresso rivolto al tronco; 
C- occupazione “abusiva” della cassetta da parte di una nidiata di cince Parus spp. 
A B C 
Sessione - - - - mag-10 giu-10 lug-10 ago-10 set-10 ott-10 nov-10 dic-10
Controllo - - - - singolo singolo singolo singolo singolo singolo singolo -
Sessione - - - apr-11 mag-11 giu-11 lug-11 ago-11 set-11 ott-11 nov-11 dic-11
Controllo - - - triplo triplo singolo triplo singolo triplo singolo triplo singolo
Sessione gen-12 feb-12 mar-12 apr-12 mag-12 giu-12 lug-12 ago-12 set-12 ott-12 nov-12 -
Controllo singolo singolo singolo singolo triplo singolo triplo singolo triplo singolo triplo -
Tab.3.5: sequenza temporale dei campionamenti per il moscardino. I campionamenti sono stati 
sospesi o ridotti nel periodo di letargo della specie. 
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Le cassette-nido sono state posizionate in griglie regolari di 
6x6 cassette a distanza di 40m l’una dall’altra nei boschi di 
dimensioni >10 ha, ottenendo una densità di 6 cassette/ha; 
questa densità è stata stabilita in base alle dimensioni 
medie degli home range del moscardino e a precedenti 
esperienze di campionamento nell’Italia centrale. In boschi 
< 10 ha è stato necessario costruire griglie irregolari con un minor numero di cassette, in modo 
da mantenerne invariata la densità. La costruzione delle griglie è avvenuta mediante l’utilizzo 
di GPS Garmin©, modelli MAP 60CSX, eTrex Vista HCX e eTrex H; la posizione delle cassette è 
stata registrata e marcata con nastro segnaletico e le cassette sono state numerate in modo 
tale da identificarle univocamente; subito dopo il posizionamento, in ogni cassetta è stato 
collocato un “invito” (una nocciola intera e con guscio), per favorire l’avvicinamento degli 
animali; tale invito non è stato ripetuto. 
Il protocollo di campionamento prevedeva controlli mensili in ciascuna griglia; a mesi alterni, si 
trattava di controlli singoli o di controlli “tripli” (in cui ciascuna cassetta veniva ispezionata per 
tre volte, a distanza di quattro giorni tra un controllo e il successivo); durante i mesi da gennaio 
a marzo 2012 sono stati svolti solo controlli singoli, in quanto si era rilevato l’abbandono delle 
cassette da parte dei moscardini, probabilmente in relazione all’ibernazione invernale. 
La manipolazione degli animali e la raccolta dei dati individuali erano sostanzialmente 
analoghe a quelle svolte sui terricoli, con alcune importanti precisazioni: 
 trattandosi di animali arboricoli, per i quali l’integrità delle dita prensili è fondamentale 
per la sopravvivenza e i cui polpastrelli sono altamente sensibili, sono state applicate 
tecniche di marcatura diverse dal toe clipping (si veda il paragrafo successivo); 
 poiché il moscardino costruisce veri e propri nidi all’interno della cassetta, anche la 
presenza dei soli nidi (o di altri segni di utilizzo ad es. mense) veniva registrata (Fig. 
3.21); inoltre, nel caso si trovassero esemplari e nidi, dopo la manipolazione il nido 
veniva ricollocato, il quanto più possibile intatto, 
nella cassetta; 
 in presenza di femmine con piccoli o con giovani 
ancora dipendenti, si operava al fine di ridurre al 
minimo lo stress per gli animali onde evitare 
fenomeni di cannibalismo o abbandono della 
cucciolata: le femmine non venivano manipolate 
Fig. 3.21: Nido di moscardino in 
cassetta. 
Fig. 3.22: Piccoli di moscardino di 
circa 2 gg. 
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o marcate (né tantomeno i piccoli), ma se ne registravano solamente presenza, peso e 
numero (Fig. 3.22). 
Per quanto riguarda il sistema di marcatura, sono stati utilizzati diversi metodi alla ricerca di 
quello che garantisse la miglior tenuta con il minor costo per l’animale: inizialmente (2010) gli 
esemplari venivano marcati tramite pit (inserimento sottocutaneo di un microchip, Bright et 
al., 2006), metodo poi abbandonato perché troppo invasivo; fino ad agosto 2011 la marcatura 
avveniva tramite rimozione codificata di frammenti del padiglione auricolare; da settembre 
2011 ad agosto 2012 si è usato il sistema delle ear tag (targhette auricolari metalliche, con un 
codice alfanumerico inciso, fissate all’orecchio dell’esemplare); da giugno 2012 a fine progetto 
si è preferito usare un metodo ancor meno invasivo, marcando gli animali con degli anellini in 
alluminio con codice punzonato (affini a quelli utilizzati in ornitologia) da collocare su una 
zampa posteriore al di sopra del tallone (Juskaitis, 2008) (Fig. 3.23). Nei mesi di giugno-agosto 
2012 gli esemplari catturati venivano sottoposti a doppia marcatura (ear tag e anellino) per 
monitorare il tasso di perdita delle targhette auricolari. Tale tasso di perdita è risultato elevato 
e ha portato all’abbandono di questo sistema di marcatura.  
3.4.3. Esemplari deceduti e analisi genetiche 
Nel corso dello studio non sono mai stati rinvenuti esemplari deceduti recentemente e ancora 
in condizioni tali da poter essere oggetto di analisi; sono stati sporadicamente rinvenuti resti di 
animali, sia adulti che cuccioli, morti nelle cassette, ma l’estrema rarità di questi ritrovamenti e 
le condizioni di avanzato degrado degli stessi hanno reso impossibile applicare il protocollo 
sviluppato per i terricoli. Inoltre, il frequente ritrovamento di cucciolate di varie età nelle 
C B 
A 
Fig. 3.23: Marcatura: 
A- schema di marcatura del padiglione auricolare; 




cassette-nido ha permesso di stimare direttamente la fertilità media delle femmine, rendendo 
non necessario il conteggio delle cicatrici uterine. I campioni di tessuto per le analisi genetiche 
sono stati prelevati come da protocollo per i terricoli e sono attualmente conservati per 
successive analisi. 
3.4.4. Raccolta dati: dati ambientali e microambientali 
I parametri ambientali relativi alla variabilità strutturale, alla complessità del sottobosco e alla 
distribuzione delle specie arbustive e arboree fruttificanti sono stati registrati seguendo il 
protocollo delineato per i terricoli, adattato alla maggiore dimensione delle griglie del 
moscardino (4 ha vs 0,36 ha per i terricoli); di conseguenza il numero di aree di saggio per 
patch è stato aumentato a 13 nelle griglie regolari e a un numero di aree di saggio compreso 
tra 8 e 25 in quelle irregolari. Il numero di aree di saggio esaminate nelle griglie irregolari è 
stato deciso in base alle dimensioni e all’eterogeneità ambientale della griglia, in modo da 
garantire uno sforzo di campionamento adeguato. 
La raccolta delle suddette variabili è avvenuta attraverso l’esecuzione di plot di rilevamento 
della vegetazione di 100 mq (10x10m). Sulla superficie di ciascun frammento è stata 
sovrapposta una griglia a maglie quadrate di 40 metri di lato ai cui nodi erano posizionate le 
cassette nido; ciascun quadrato è stato ulteriormente suddiviso in 16 aree quadrate minori di 
10 metri per lato e a quadrati maggiori alterni veniva estratto un numero casuale tra 1 e 16 per 
identificare il quadrato minore nel quale effettuare il plot (Fig. 3.24). I parametri sono stati 
misurati tramite stima visiva, previa standardizzazione dei rilevatori. 
La raccolta dei dati relativi all’abbondanza di ghiande non è stata svolta nei patches monitorati 
solo per il moscardino, in parte perché le ghiande non risultano essere parte fondamentale 
della dieta di questo roditore (Juskaitis, 2008) e in parte per l’impossibilità logistica di condurre 
Fig. 3.24: Schema della collocazione dei plot vegetazionali. I punti arancioni rappresentano 4 delle 36 cassette 
nido (utilizzate come vertici dei quadranti maggiori entro cui selezionare i plot). 
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tali rilievi nella Selva del Lamone, a causa della conformazione geologica del terreno (quasi 
interamente coperto da massi e detriti di origine vulcanica che rendono sostanzialmente 
impossibile il ritrovamento delle ghiande al suolo). 
3.5. Variabili individuali, analisi statistiche e variabili ambientali 
3.5.1. Calcolo delle variabili individuali 
Le variabili individuali analizzate nella presente tesi sono state il peso medio, la fertilità media 
e la probabilità di sopravvivenza apparente delle quattro specie.  
Tutte le analisi sono state sviluppate utilizzando un sotto campione di individui selezionati in 
base a: 
 età: sono stati inclusi nelle analisi solo gli individui classificati come adulti; 
 determinazione certa del sesso: sono stati esclusi dalle analisi gli individui 
indeterminati; 
 determinazione genetica della specie: relativamente ad Apodemus spp., sono stati 
inclusi nelle analisi solo gli esemplari la cui specie fosse già stata geneticamente 
determinata entro il mese di agosto 2013 (si veda cap. 3.3.4); 
 stato riproduttivo: dalle analisi relative al peso medio sono state escluse le femmine in 
evidente stato di gravidanza al momento della cattura. 
I singoli valori individuali, relativi a tutte le occasioni di cattura (12 sessioni per le specie 
terricole e 28 per il moscardino) sono quindi stati usati per calcolare un valore di peso medio 
per frammento e un valore di fertilità media per frammento, al fine di correlare tali misure con 
i valori dei parametri di qualità dell’habitat. La fertilità media del moscardino è stata calcolata 
come singolo parametro per griglia o frammento boschivo nei diversi paesaggi. 
Le relazioni tra peso medio e parametri ambientali, e fertilità media e parametri ambientali, 
sono state ricercate effettuando una serie di analisi di correlazione lineare tra il valore medio 
di peso o di fertilità e il singolo parametro ambientale; tali analisi di correlazione sono state 
realizzate con il programma SPSS 13.0©. L’indice considerato è stato l’indice di correlazione 
per ranghi non parametrico di Spearman (ρS o Rho di Spearman, 1904).  
La stima della probabilità di sopravvivenza apparente degli esemplari appartenenti alle quattro 
specie è stata effettuata tramite sviluppo, per ogni specie, di un set di modelli di tipo Cormack-
Jolly-Seber (Live Encounters models) tramite il software MARK© per l’analisi di dati di cattura-
marcatura-ricattura (Fig. 3.25). Sono state modellizzate la probabilità di sopravvivenza 
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giornaliera individuale (parametro phi φ) e la probabilità di ricattura (parametro p), in 
funzione: 
 delle covariate ambientali (parametri relativi alla qualità dell’habitat); 
 del sesso degli esemplari;  
 del peso medio dei singoli esemplari (calcolato come media dei pesi rilevati in tutte le 
catture di ogni singolo esemplare). 
La probabilità di sopravvivenza apparente φ rappresenta la probabilità che un individuo 
sopravviva in un dato intervallo di tempo; in questo caso è stata stimata tramite MARK© la 
probabilità di sopravvivenza giornaliera. Con probabilità di sopravvivenza “apparente” si 
intende il fatto che in caso di mancata ricattura di un individuo (ovvero di un individuo che, 
dopo una o più catture, non sia più ricontattato), tale individuo può essere semplicemente non 
ricatturato, o deceduto oppure emigrato permanentemente in un altro frammento. La 
modellizzazione tiene conto della prima eventualità tramite la stima della probabilità di 
ricattura, ma non può distinguere tra i due eventi di morte o di emigrazione permanente, 
tranne nel caso in cui siano ritrovati individui precedentemente marcati deceduti in trappola. 
Tuttavia, nel presente caso di studio i fenomeni di emigrazione permanente tra frammenti 
sono risultati trascurabili rispetto al totale delle catture. 





APO1042 1FC 111111000000000000000000000000000000 0 1 23,6 2,255 0,115 0,124 … ;
APO2230 1FC 000000000000101000000000000000000000 0 1 34,0 2,255 0,115 0,124 … ;
APO3012 1FC 100010000000000000000000000000000000 0 1 24,5 2,255 0,115 0,124 … ;
APO3024 1FC 001100001000001000000000000000000000 0 1 29,0 2,255 0,115 0,124 … ;
APO4012 1FC 011010000000000000000000000000000000 0 1 34,2 2,255 0,115 0,124 … ;
APO B3 2VL 000000000000000001000000000000000000 -1 0 27,0 4,376 0,043 0,002 … ;
APO(12)250 2VL 000000000010000000000000000000000000 1 0 37,0 4,376 0,043 0,002 … ;
APO(12)404 2VL 000000000000000100000100010001000000 0 1 34,9 4,376 0,043 0,002 … ;
APO(12)405 2VL 000000000000000100000000000000000000 1 0 37,0 4,376 0,043 0,002 … ;
APO(12)430 2VL 000000000000000000110000000000000000 0 1 37,0 4,376 0,043 0,002 … ;
Fig. 3.25: Esempio dati formattati per analisi con il software MARK© in relazione al calcolo delle 
probabilità di sopravvivenza phi e di ricattura p. Le colonne “codice” e “griglia” riportano il 
codice identificativo univoco e la griglia di cattura dell’animale. La colonna “history completa” fa 
riferimento alla storia delle catture di ogni esemplare: ogni cifra rappresenta un giorno di 
trappolamento; 1 indica che l’animale è stato catturato in quel giorno, 0 la mancata cattura. Le 
due colonne “M” e “F” indicano la suddivisione degli esemplari in due gruppi in base al sesso: la 
sequenza 01 identifica un esemplare di sesso femminile, la sequenza 10 di sesso maschile. La 
presenza del segno – (sequenza 0-1 o -10) indica che l’animale è deceduto dopo l’ultima cattura. 
Le colonne “peso”, “patch size” ecc rappresentano alcune delle variabili ambientali associate alla 
griglia di cattura dell’esemplare. La colonna di ; finale indica al software la conclusione della 
serie di dati relativa a un singolo esemplare. 
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Nei modelli con imposizione di costrizione lineare – ovvero in quelli in cui sono state imposte 
delle covariate individuali alla stima di φ e p – i valori calcolati dei parametri ß, corrispondenti 
alle pendenze dei singoli fattori lineari, sono stati utilizzati per stimare la probabilità di 
sopravvivenza mensile e annuale in funzione delle covariate (ovvero, rispetto alla variazione 
del parametro ambientale corrispondente alla covariata inserita nel modello). 
La probabilità di ricattura p rappresenta la probabilità che un individuo, marcato in 
un’occasione di cattura e sopravvissuto da un intervallo di tempo all’altro venga ricatturato in 
un’occasione di cattura successiva (Fig. 3.26). Tale probabilità è stata stimata in relazione alle 
covariate ambientali e alla stagione di cattura. 
I modelli elaborati sono stati selezionati e ordinati in base all’indice QAICc, ovvero alla versione 
del criterio di informazione di Akaike modificata per dati sovradispersi; per calcolare il QAICc 
per ogni set di modelli è stato utilizzato il valore di ĉ (fattore di inflazione della varianza, 
necessario a quantificare l’ammontare della sovradispersione) relativo al modello più 
parametrizzato. Tutti i modelli con un ΔQAICc < 2 rispetto al top-ranking model sono stati 
considerati nell’inferenza per le probabilità di sopravvivenza e di ricattura (Burnham & 
Anderson, 2002). 
3.5.2. Variabili ambientali 
A partire dalle variabili ambientali campionate, è stato selezionato un set di parametri 
considerati rappresentativi della qualità dell’habitat: 
 Dimensione_frammento: dimensione in ettari del frammento boschivo; 
 Cerro/m2: massa in chilogrammi di ghiande di cerro per metro quadrato di area di 
saggio (calcolata secondo il protocollo riportato in cap. 3.3.5). Utilizzata solo nelle 
analisi relative alle specie terricole. 
Fig. 3.26: schema della parametrizzazione delle probabilità di sopravvivenza e di ricattura in 
MARK©. 1,2,3 ecc rappresentano occasioni di cattura temporalmente successive; ad ogni occasione 
di ricattura corrisponde un determinato valore di p, mentre all’intervallo tra occasioni successive 
corrisponde un determinato valore di φ. 
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 Roverella/m2: massa in chilogrammi di ghiande di roverella per metro quadrato di area 
di saggio (calcolata secondo il protocollo riportato in cap. 3.3.5). Utilizzata solo nelle 
analisi relative alle specie terricole. 
 Totale ghiande/m2: massa in chilogrammi di ghiande di entrambe le specie per metro 
quadrato di area di saggio (calcolata secondo il protocollo riportato in cap. 3.3.5). 
Utilizzata solo nelle analisi relative alle specie terricole.  
 Indice di abbondanza arbustiva: somma delle coperture di tutte le specie arbustive 
(elencate nel protocollo in cap. 3.3.5) presenti in un singolo frammento. 
 Densità arbustiva: numero medio di arbusti per ettaro di superficie. 
 Indice di diversità di Simpson (Simpson, 1949): è un comune indice di diversità 
ecologico, che misura la probabilità che due individui scelti a caso da una comunità 
non appartengano alla stessa specie. Varia tra 0 (una sola specie presente) e 1 
(all’aumentare sia della ricchezza specifica che dell’equiripartizione). É stato calcolato 
sulle specie vegetali arbustive e arboree campionate. 
 Cover erbaceo: copertura a livello del suolo di piante erbacee e lettiera. Utilizzato solo 
nelle analisi sulle specie terricole. 
 Cover “mix 1”: somma delle coperture di: pungitopo , biancospino, corniolo, rosa 
canina, rovo, prugnolo, ligustro, berretta da prete. 
 Cover “mix 2”: somma delle coperture di: viburno, caprifoglio, rovo, nocciolo, 
prugnolo. Utilizzato solo nelle analisi sul moscardino. 
I parametri relativi alla qualità dell’habitat sono stati testati a coppie per verificarne la non-
correlazione lineare tramite il programma SPSS©; i parametri che sono risultati correlati in 
modo statisticamente significativo (si veda Tab. 2.1 nelle Appendici) non sono stati inseriti 
contemporaneamente nei modelli Cormack-Jolly-Sieber per la probabilità di sopravvivenza e di 
ricattura.  
I parametri ambientali sono stati analizzati singolarmente anziché tramite analisi delle 
componenti principali (PCA) in quanto si mirava ad indagare l’effetto delle specifiche 
caratteristiche ambientali sullo stato dell’individuo, e l’analisi tramite variabili aggregate 




4.1. Ripartizione delle catture 
Nel corso dello svolgimento complessivo del progetto, è stato catturato un totale di oltre 5780 
esemplari, ripartiti secondo quanto segue: 
 1211 esemplari di arvicola rossastra (Tab. 4.1); 
 4199 esemplari di Apodemus spp. (topo selvatico e topo selvatico a collo giallo, Tab. 
4.2); 
 376 esemplari di moscardino (Tab. 4.3); 
 Altri Roditori: 168 esemplari di Rattus spp.; 23 esemplari di arvicola di Savi; 1 
esemplare scoiattolo comune; 
 Insettivori: 41 esemplari di Crocidura spp e Sorex spp. 
 
A B 
Tab. 4.1: Statistiche descrittive dell’ arvicola rossastra. Tutti i parametri relativi al numero totale di individui, al 
numero di individui di cui non è risultato possibile determinare il sesso al momento della cattura e al numero di 









Tab. 4.2: Statistiche descrittive di Apodemus spp. Tutti i parametri relativi al numero totale di individui, al 
numero di individui di cui non è risultato possibile determinare il sesso al momento della cattura e al numero di 
individui deceduti sono riferiti a tutte le classi di età (giovani, subadulti e adulti). Nelle colonne riferite alle 
singole specie topo selvatico a collo giallo e topo selvatico, tutti i parametri sono riferiti esclusivamente al sotto-







Tot. Individui: 4199 1142 873
Adulti: 3227 839 678
Femmine adulte: 1531 416 307
Maschi adulti: 1691 415 360
Indeterminati: 162 8 36
Morti: 235 31 104
Sex ratio: 1,105 0,998 1,173
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4.2: Peso medio 
Si riportano a titolo esemplificativo i valori di peso medio per frammento boschivo calcolati per 
le singole specie (Tab. 4.4, e 4.5). Si vedano le Appendici (Tab. 3.1 e seguenti) per i risultati 
completi. 
Paesaggio Griglia Peso medio MA
DEV_ST 
MA
Lamone L-CAN 17,74 2,46
Lamone L-CAV 16,62 2,04
Lamone L-CIN 15,62 1,08
Lamone L-EAS 17,18 2,61
Lamone L-FRS 18,56 1,49
Lamone L-LGM 14,00 0,00
Lamone L-MAN 17,50 2,21
Lamone L-OTC 15,50 1,47
Lamone
L-RIS 16,78 2,00
Lamone L-SUE 19,06 2,88
Sabina S-BAC 18,75 2,25
Sabina S-GUA 16,06 1,30
Sabina S-TAL 16,50 0,00
Viterbo V-FOR 16,88 2,02
Viterbo V_GDG 21 2,83
Viterbo V-GRF 18,06 1,93
Viterbo V-MLS 25,50 0,00
Viterbo V-PRV 17,75 2,25
Viterbo V-QNC 17,79 3,07
Viterbo V-RSV 18,87 2,93
Viterbo V-SCO 18,03 3,16
Tab. 4.4: Peso medio complessivo (calcolato sulle catture delle 28 sessioni) e deviazione standard per la 
specie moscardino. Si riportano solo i frammenti in cui sia stata effettuata almeno una cattura. Il valore 0 nel 
calcolo della deviazione standard indica che il valore di peso medio è riferito ad una singola cattura avvenuta 
nel frammento corrispondente nell’arco delle 28 sessioni. Il parametro è stato calcolato in 21 frammenti. MA 
= Muscardinus avellanarius. DEV_ST = deviazione standard del peso medio. 
Tab. 4.3: Statistiche descrittive del moscardino. Tutti i parametri relativi al numero totale di individui e al 
numero di individui di cui non è risultato possibile determinare il sesso al momento della cattura sono riferiti a 








Tot. Individui adulti: 376 261 137 7
Femmine adulte: 171 137 73 3
Maschi adulti: 141 106 60 4
Indeterminati: 28 20 8 0
Sex ratio: 1,213 0,774 0,822 1,333
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Le analisi di correlazione lineare tra il peso medio per frammento e i parametri di qualità 
dell’habitat hanno restituito i seguenti risultati:  
Topo selvatico:  
Si rileva una correlazione lineare positiva, statisticamente significativa, tra il peso medio dei 












1FC 27,87 5,43 29,84 4,44 30,50 0,00
2VL 28,18 7,27 31,26 4,37 27,80 4,27
ALB 27,71 5,67 30,45 4,18 27,52 5,08
API 24,70 2,90 30,95 4,48 27,71 5,78
BRU 27,97 4,03 29,87 3,89 28,33 5,63
CSP 26,81 4,56 33,54 5,35 - -
CAT 25,56 4,54 30,93 4,38 27,60 4,46
CRI 24,45 3,95 26,58 2,52 24,75 0,13
CRO 24,26
3,77
29,45 4,05 25,56 4,07
FDT 26,07 4,23 30,86 5,10 29,56 6,22
FOR 25,30 4,37 30,07 4,59 26,94 3,99
GDG 26,03 4,15 30,77 5,18 26,89 4,05
GOK 25,00 4,13 30,50 3,05 24,20 3,96
GRF 28,96 6,08 31,58 4,82 28,24 5,84
IUG 27,16 4,58 31,79 4,88 27,12 6,09
MCL 26,21 4,62 33,17 5,19 30,09 7,67
MLS 34,67 6,60 30,76 3,86 28,42 5,49
MOZ 24,10 2,40 30,07 5,38 26,74 5,16
PEG 22,00 2,10 28,25 1,64 - -
PRV 29,02 5,36 31,86 5,07 27,61 5,21
QNC 22,42 1,57 31,31 4,08 27,90 5,76
RIG 26,54 4,83 31,27 5,31 26,00 0,00
SCT 25,97 4,77 33,50 0,00 26,55 3,81
SCO 26,56 3,71 32,00 4,43 29,65 4,54
TAN 27,05 4,57 32,04 5,29 - -
TST 25,84 5,12 30,05 4,09 28,27 3,73
VRG 26,90 3,40 30,62 4,26 26,36 5,37
VIP 36,00 0,00 29,61 4,58 27,00 2,00
YEA 25,06 3,67 29,53 3,60 27,72 5,22
Tab. 4.5: Peso medio complessivo (calcolato sulle catture delle 12 sessioni) e deviazione standard per le specie 
topo selvatico, topo selvatico a collo giallo e arvicola rossastra. Il simbolo – indica assenza di catture nel 
frammento corrispondente. Il valore 0 nel calcolo della deviazione standard indica che il valore di peso medio è 
riferito ad una singola cattura avvenuta nel frammento corrispondente nell’arco delle 12 sessioni. Il parametro 
è stato calcolato in 29 frammenti per il topo selvatico e il topo selvatico a collo giallo e in 26 frammenti per 




 (Tab 4.6). 
Topo selvatico a collo giallo: 
Il peso medio per frammento è risultato correlato positivamente e significativamente con la 
dimensione del frammento (N = 29; Rho di Spearman ρS : 0,369, p<0,05; 1 df) e l'abbondanza 
delle ghiande di cerro (N = 29; Rho di Spearman ρS : 0,403, p<0,05; 1 df). Solo per i maschi 
invece si è rilevata una correlazione significativa negativa con la cover erbacea (N = 29; Rho di 
Spearman ρS : -0,519, p<0,01; 1 df) (Tab.4.7). 
 
Arvicola rossastra: 
Il peso medio per frammento è risultato correlato significativamente e negativamente con 
l’abbondanza di ghiande di roverella per le femmine (N = 25; Rho di Spearman ρS : -0,400, 
p<0,05; 1 df); solo nei maschi è stata rilevata una correlazione significativa positiva tra il peso 
medio e l’indice di diversità di Simpson (N = 24; Rho di Spearman ρS : 0,431, p<0,05; 1 df) (Tab. 
4.8). 
 Moscardino: 
Si rileva una correlazione lineare positiva, statisticamente significativa, tra il peso medio e 
l’indice di abbondanza arbustiva (N = 21; Rho di Spearman ρS : 0,474, p <0,05; 1 df). (Tab. 4.9).  
Tab. 4.6: Valore del parametro ρS nelle analisi di correlazione lineare tra il peso medio per singolo frammento di 
topo selvatico, calcolato dividendo maschi e femmine, e i parametri relativi alla qualità dell’habitat. Il simbolo * 
indica un valore statisticamente significativo per p < 0,05, il simbolo ** per p <0,01. N (Maschi) = 28, N 















Tab. 4.7: Valore del parametro ρS nelle analisi di correlazione lineare tra il peso medio per singolo frammento 
del topo selvatico a collo giallo, calcolato sia a sessi uniti che dividendo maschi e femmine, e i parametri relativi 
alla qualità dell’habitat. Il simbolo * indica un valore statisticamente significativo per p < 0,05, il simbolo ** per 
p<0,01. N (Maschi) = 29, N (Femmine) = 25, N (Sessi uniti) = 29. Df = 1. 
Tab. 4.8: Valore del parametro ρS nelle analisi di correlazione lineare tra il peso medio per frammento dell’ 
arvicola rossastra calcolato separando gli esemplari di sesso diverso e i parametri relativi alla qualità 
dell’habitat. Il simbolo * indica un valore statisticamente significativo per p < 0,05, il simbolo ** per p<0,01. N 
(Maschi) = 24, N (Femmine) = 26. Df = 1. 
Parametri Maschi Femmine Sessi uniti
Patch_size 0,182 0,269 0,369(*)
Cerro 0,271 0,388 0,403(*)
Rov -0,252 -0,057 -0,261
Tot_ghiande -0,045 0,174 0,003
Ind_abb_arb 0,166 0,032 -0,024
Dens_arb 0,348 -0,005 0,067
Simpson 0,167 0,148 0,147
Cover_erb -0,519(**) 0,044 -0,293
Cover_mix 0,073 -0,023 -0,049
Rho di Spearman ρS
Parametri Maschi Femmine Sessi uniti
Ind_abb_arb 0,437 0,292 0,474(*)
Dens_arb 0,210 0,028 0,200
Simpson 0,363 -0,039 0,211
Cover_mix1 -0,200 -0,039 -0,143
Cover_mix2 0,432 0,348 0,454
Rho di Spearman ρS
Tab. 4.9: Valore del parametro ρS nelle analisi di correlazione lineare tra per frammento del moscardino 
(calcolato separando o meno gli esemplari di sesso diverso) e i parametri relativi alla qualità dell’habitat. Il 
simbolo * indica un valore statisticamente significativo per p < 0,05, il simbolo ** per p<0,01. N (Maschi) = 20, N 

















Fig. 4.1: Grafici rappresentativi di alcune correlazioni lineari statisticamente significative tra il peso medio e 
parametri di qualità dell’habitat: 
A- correlazione lineare negativa, statisticamente significativa (N = 29; Rho di Spearman ρS : -0,519, 
p<0,01; 1 df), tra il peso medio per singolo frammento del topo selvatico a collo giallo e la copertura 
erbacea; 
B- correlazione lineare positiva, statisticamente significativa, tra il peso medio per singolo frammento 
dei maschi di arvicola rossastra e l’indice di diversità di Simpson (N = 24; Rho di Spearman ρS : 0,431, 
p<0,05; 1 df); 
C- correlazione lineare positiva, statisticamente significativa, tra il peso medio per singolo frammento 


































































4.3. Fertilità media  
É stato possibile stimare il parametro in 12 frammenti per il topo selvatico, 14 frammenti per il 
topo selvatico a collo giallo e 11 frammenti per l’arvicola rossastra; per il moscardino è stato 
possibile stimare il parametro in 6 griglie all’interno del paesaggio della Riserva Naturale “Selva 
del Lamone” e in 5 frammenti nel paesaggio di Viterbo (Tab. 4.10 e 4.12). 
I risultati relativi alla correlazione tra la fertilità media delle singole specie e i parametri di 
qualità dell’habitat sono i seguenti: 
Topo selvatico:  
É stata rilevata una correlazione negativa, statisticamente significativa, tra la fertilità media e 
la dimensione del frammento boschivo (N = 12; Rho di Spearman ρS : -0,645, p<0,05; 1 df), e 
una correlazione positiva e significativa tra la fertilità media e l’abbondanza di ghiande di 
roverella (N = 12; Rho di Spearman ρS : 0,588, p<0,05; 1 df) (si vedano Tab. 4.11 e Fig. 4.2). 





Tab. 4.10: Numero di dati utilizzati per la stima del parametro fertilità media. Per le specie topo selvatico (AS), 
topo selvatico a collo giallo (AF) e arvicola rossastra (MG) tale numero si riferisce al numero di femmine 
decedute con ferite placentari analizzabili; per il moscardino (MA) si riferisce al numero di occasioni in cui sono 
stati trovati piccoli nelle cassette-nido. La colonna Num. Frammenti indica in numero di frammenti in cui è stato 
possibile stimare il parametro fertilità media per le diverse specie. 











Tab. 4.11: Valore del parametro ρS nelle analisi di correlazione lineare tra la fertilità media calcolata come 
singolo parametro per frammento del topo selvatico e le variabili di qualità dell’habitat. Il simbolo * 
indica un valore statisticamente significativo per p < 0,05, il simbolo ** per p<0,01. 
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Per le specie topo selvatico a collo giallo, arvicola rossastra e moscardino non sono state 
rilevate correlazioni lineari statisticamente significative con alcuno dei parametri considerati (si 



















1FC 4,00 0 - - - -
2VL - - 5,00 1,633 - -
ALB     - - 4,50 0,050 2,00 0,000
API 3,50 0,003 3,50 0,087 3,67 0,943
BRU 3,33 0,471 - - 3,60 0,490
CRI 5,00 0,707 - - - -
CRO     5,33 1,247 4,00 0,000 3,83 0,373
CSP - - 4,50 0,003 - -
FDT     - - - - 4,17 1,067
FOR 4,00 0 4,00 0,000 - -
GDG 5,00 0 - - - -
GOK 6,00 0 7,00 1,000 - -
GRF - - 4,17 0,898 - -
IUG - - 4,00 0,000 - -
MLS     - - 3,50 1,118 5,00 2,160
MOZ 4,00 0 - - 5,00 1,633
PRV     - - - - 5,00 0,816
QNC     - - - - 3,00 0,000
RIG 4,00 0 3,00 0,000 - -
TST 5,00 0 2,00 0,000 - -
VIP - - 6,00 0,000 - -
VRG     - - 4,00 0,816 3,00 0,000






Lamone L-CAN 4,20 1,166
Lamone L-CAV 3,00 0,003
Lamone L-FRS 4,50 0,707
Lamone L-MAN 4,00 0,087
Lamone L-RIS 3,50 0,433
Lamone L-SUE 3,25 0,000
Viterbo V-FOR 2,00 0,696
Viterbo V-GRF 2,37 1,576
Viterbo V-PRV 1,00 0,000
Viterbo V-QNC 4,37 0,000
Viterbo V-SCO 2,00 0,000
A B 
Tab. 4.12: A. Fertilità media delle femmine di topo selvatico, topo selvatico a collo giallo e arvicola rossastra nei 
diversi frammenti oggetto di studio e deviazione standard del parametro. Il simbolo – indica frammenti in cui 
per almeno una delle specie non è stato possibile calcolare il parametro per mancanza di dati. Non sono 
riportati i frammenti per  cui non è stato possibile calcolare il parametro per nessuna delle tre specie. AS = topo 
selvatico; AF = topo selvatico a collo giallo; MG = arvicola rossastra. DEV_ST = deviazione standard 
B. Fertilità media delle femmine di moscardino nei frammenti dei tre paesaggi oggetto di studio e deviazione 
standard del parametro. Sono riportati solo i frammenti per cui è stato possibile calcolare il parametro. MA = 






































R Sq Linear = 0,272
A 
B 
Fig. 4.2: Grafici rappresentativi delle correlazioni lineari statisticamente significative tra la fertilità media e 
parametri di qualità dell’habitat per la specie topo selvatico: 
A- correlazione lineare negativa, statisticamente significativa, tra la fertilità media e la dimensione del 
frammento (N = 12; Rho di Spearman ρS : -0,645, p<0,05; 1 df); 
B- correlazione lineare positiva, statisticamente significativa, tra la fertilità media e l’abbondanza di 
ghiande di roverella (N = 12; Rho di Spearman ρS : 0,588, p<0,05; 1 df). 
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4.4. Probabilità di sopravvivenza 
Topo selvatico: 
I modelli evidenziati in Tab. 4.13 presentano un ΔQAICc <2; in tali modelli: 
 la probabilità di sopravvivenza phi varia in funzione del peso medio dell’esemplare, o 
in funzione del peso medio e di un altro fattore additivo (sesso dell’esemplare, indice 
di diversità di Simpson del frammento o densità arbustiva del frammento). 
 la probabilità di ricattura p è considerata costante, oppure costante ma in funzione di 
un fattore ambientale (densità arbustiva), o varia in funzione della stagione, 
considerando le catture suddivise in due macro-stagioni “estiva” (comprendente le 
sessioni di marzo-aprile, giugno, agosto-settembre) e “invernale” (comprendente le 
sessioni di ottobre, dicembre, febbraio).  
Topo selvatico a collo giallo:  
I modelli evidenziati in Tab. 4.14 presentano un ΔQAICc <2; in tali modelli: 
Tab. 4.13: Elenco dei modelli relativi alla probabilità di sopravvivenza phi e alla probabilità di ricattura p testati 
sul topo selvatico. ĉ = 4,333 
Model QAICc Delta QAICc QAICc Weights Model Likelihood Num. Par QDeviance
{phi(peso)p(.)} 517,868 0,000 0,178 1,000 3 511,842
{phi(peso)p(dens_arb)} 518,357 0,489 0,140 0,783 4 510,313
{phi(peso)p(season)} 518,537 0,669 0,128 0,716 4 510,493
{phi(sesso + peso)p(.)} 519,376 1,508 0,084 0,471 4 511,333
{phi(peso, simpson)p(.)} 519,781 1,913 0,068 0,384 4 511,738
{phi(peso, dens_arb)p(.)} 519,885 2,017 0,065 0,365 4 511,841
{phi(.)p(.)} 521,134 3,266 0,035 0,195 2 517,121
{phi(sesso + peso, simpson)p(.)} 521,295 3,427 0,032 0,180 5 511,230
{phi(sesso x peso)p(.)} 521,383 3,515 0,031 0,173 5 511,317
{phi(sesso + peso, dens_arb)p(.)} 521,397 3,529 0,031 0,171 5 511,331
{phi(.)p(dens_arb)} 521,501 3,633 0,029 0,163 3 515,475
{phi(.)p(season)} 521,591 3,723 0,028 0,155 3 515,565
{phi(cover_erb)p(.)} 523,010 5,142 0,014 0,077 3 516,984
{phi(cerro)p(.)} 523,019 5,151 0,014 0,076 3 516,993
{phi(ind_arb)p(.)} 523,114 5,246 0,013 0,073 3 517,088
{phi(tot_ghiande)p(.)} 523,136 5,268 0,013 0,072 3 517,109
{phi(dens_arb)p(.)} 523,142 5,274 0,013 0,072 3 517,116
{phi(cover_mix)p(.)} 523,144 5,276 0,013 0,072 3 517,118
{phi(patch)p(.)} 523,145 5,278 0,013 0,072 3 517,119
{phi(rov)p(.)} 523,147 5,279 0,013 0,071 3 517,121
{phi(simpson)p(season)} 523,524 5,657 0,011 0,059 4 515,481
{phi(tot_ghiande)p(season)} 523,591 5,723 0,010 0,057 4 515,547
{phi(dens_arb)p(season)} 523,607 5,739 0,010 0,057 4 515,563
{phi(patch)p(season)} 523,608 5,740 0,010 0,057 4 515,564
{phi(.)p(season, sesso)} 524,066 6,198 0,008 0,045 5 514,000
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 la probabilità di sopravvivenza phi è costante, oppure varia in funzione di un singolo 
parametro ambientale, un singolo parametro individuale (peso, sesso) o di due 
parametri con effetto additivo. I parametri ambientali più frequenti sono l’abbondanza 
di ghiande (cerro o roverella), la cover arbustiva e l’indice di abbondanza arbustiva. 
 nel solo modello {phi(season), p(season)} la probabilità di sopravvivenza varia in 
funzione della stagione; 
 la probabilità di ricattura p varia in funzione della stagione, considerando le catture 
suddivise in due macro-stagioni “estiva” (comprendente le sessioni di marzo-aprile, 
giugno, agosto-settembre) e “invernale” (comprendente le sessioni di ottobre, 
dicembre, febbraio). 
Arvicola rossastra:  
I modelli evidenziati in Tab. 4.15 presentano un ΔQAICc <2; in tali modelli:  
 la probabilità di sopravvivenza phi è costante, oppure varia in funzione di un singolo 
parametro ambientale, un singolo parametro individuale (peso, sesso) o di due 
parametri con effetto additivo. I parametri ambientali più frequenti sono la densità 
arbustiva, l’abbondanza di ghiande (cerro, roverella o entrambe le specie) e la cover 
arbustiva. 
Tab. 4.14: Elenco dei modelli relativi alla probabilità di sopravvivenza phi e alla probabilità di ricattura p testati 
sul topo selvatico a collo giallo. ĉ = 4,999. 
Model QAICc Delta QAICc AICc Weights Model Likelihood Num. Par QDeviance
{phi(.)p(season)} 679,145 0,0000 0,10065 1,000 3 673,126
{phi(rov)p(season)} 679,559 0,4144 0,08181 0,81290 4 671,528
{phi(peso)p(season)} 679,588 0,4435 0,08063 0,80110 4 671,557
{phi(cerro)p(season)} 680,084 0,9394 0,06292 0,62520 4 672,053
{phi(rov, peso)p(season)} 680,119 0,9745 0,06183 0,61430 5 670,072
{phi(ind_arb)p(season)} 680,399 1,254 0,05376 0,53420 4 672,367
{phi(tot_ghiande)p(season)} 680,419 1,274 0,05323 0,52890 4 672,387
{phi(cover_mix)p(season)} 680,506 1,361 0,05097 0,50640 4 672,474
{phi(patch_size)p(season)} 680,654 1,509 0,04732 0,47020 4 672,623
{phi(cover_erb)p(season)} 680,726 1,581 0,04565 0,45360 4 672,694
{phi(rov, cover_mix)p(season)} 680,752 1,607 0,04506 0,44770 5 670,705
{phi(dens_arb)p(season)} 680,755 1,610 0,04500 0,44710 4 672,723
{phi(simpson)p(season)} 680,771 1,627 0,04463 0,44340 4 672,740
{phi(ind_arb, peso)p(season)} 680,945 1,800 0,04092 0,40660 4 670,897
{phi(sesso)p(season)} 681,117 1,972 0,03754 0,37300 4 673,086
{phi(season)p(season)} 681,123 1,978 0,03743 0,37190 4 673,092
{phi(sesso + peso)p(season)} 681,236 2,092 0,03537 0,35140 5 671,189
{phi(season + peso)p(season)} 681,503 2,358 0,03095 0,30750 5 671,456
{phi(.)p(season, sesso)} 682,226 3,081 0,02156 0,21420 5 672,179
{phi(sesso x peso)p(season)} 682,735 3,590 0,01672 0,16610 6 670,668
{phi(.)p(4season)} 686,047 6,903 0,00319 0,03170 5 676,000
{phi(.)p(.)} 686,257 7,112 0,00287 0,02850 2 682,247
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 la probabilità di ricattura p varia in funzione della stagione, considerando le catture 
suddivise in due macro-stagioni “estiva” (comprendente le sessioni di marzo-aprile, 
giugno, agosto-settembre) e “invernale” (comprendente le sessioni di ottobre, 
dicembre, febbraio) oppure le quattro stagioni canoniche; in alternativa varia in 
funzione della stagione e del sesso degli esemplari.  
Moscardino: 
I modelli evidenziati in Tab. 4.16 presentano un ΔQAICc <2; in tali modelli: 
 la probabilità di sopravvivenza phi varia in funzione del peso medio dell’esemplare e di 
altri parametri ambientali (indice di diversità di Simpson, appartenenza a un 
determinato paesaggio); 
 la probabilità di ricattura p varia in funzione della stagione, considerando le catture 
suddivise in due macro-stagioni “estiva” e “invernale”. 
Tab. 4.15: Elenco dei modelli relativi alla probabilità di sopravvivenza phi e alla probabilità di ricattura p testati 
sull’arvicola rossastra. ĉ = 4,924
Model QAICc Delta QAICc AICc Weights Model Likelihood Num. Par QDeviance
{phi(dens_arb)p(season)} 852,865 0,000 0,079 1,000 4 844,838
{phi(.)p(season)} 853,056 0,192 0,072 0,909 3 847,040
{phi(.)p(season, sesso)} 853,288 0,423 0,064 0,809 5 843,247
{phi(ind_arb)p(season)} 853,381 0,516 0,061 0,773 4 845,354
{phi(sesso)p(season)} 853,605 0,740 0,054 0,691 4 845,578
{phi(cerro)p(season)} 853,681 0,816 0,052 0,665 4 845,653
{phi(sesso + dens_arb)p(season)} 853,876 1,012 0,048 0,603 5 843,836
{phi(dens_arb, cerro)p(season)} 854,113 1,248 0,042 0,536 5 844,072
{phi(.)p(4season)} 854,118 1,253 0,042 0,534 5 844,077
{phi(ghiande)p(season)} 854,274 1,410 0,039 0,494 4 846,247
{phi(cover_mix)p(season)} 854,291 1,427 0,039 0,490 4 846,264
{phi(dens_arb, cover_mix)p(season)} 854,308 1,444 0,038 0,486 5 844,268
{phi(simpson)p(season)} 854,429 1,564 0,036 0,457 4 846,402
{phi(patch_size)p(season)} 854,480 1,615 0,035 0,446 4 846,452
{phi(.)p(sesso)} 854,482 1,617 0,035 0,446 3 848,466
{phi(rov)p(season)} 854,775 1,910 0,030 0,385 4 846,748
{phi(dens_arb, peso)p(season)} 854,818 1,953 0,030 0,377 5 844,777
{phi(peso)p(season)} 854,934 2,069 0,028 0,355 4 846,907
{phi(season)p(season)} 855,032 2,167 0,027 0,338 4 847,005
{phi(sesso + simpson)p(season)} 855,033 2,169 0,027 0,338 5 844,992
{phi(sesso x dens_arb)p(season)} 855,057 2,192 0,026 0,334 6 843,000
{phi(cover_erb)p(season)} 855,060 2,195 0,026 0,334 4 847,033
{phi(.)p(.)} 855,274 2,409 0,024 0,300 2 851,266
{phi(sesso + peso)p(season)} 855,506 2,642 0,021 0,267 5 845,466
{phi(simpson, ghiande)p(season)} 855,970 3,105 0,017 0,212 5 845,929
{phi(sesso x peso)p(season)} 857,266 4,401 0,009 0,111 6 845,209
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Si vedano le Fig. 4.3 e seguenti per i grafici relativi ai modelli top-ranking per le singole specie e 




Tab. 4.16: Elenco dei modelli relativi alla probabilità di sopravvivenza phi e alla probabilità di ricattura p 
testati sul moscardino. ĉ = 3,491. 
Model QAICc Delta QAICc AICc Weights Model Likelihood Num. Par QDeviance
{phi(landscapeLM+weight+simpson)
p(season)}
278,187 0,000 0,127 1,000 6 266,000
{phi(landscapeVT+weight+simpson)
p(season)}
278,685 0,498 0,099 0,780 6 266,498
{phi(weight+simpson)p(season)} 279,118 0,931 0,080 0,628 5 268,985
{phi(weight)p(season)} 279,759 1,573 0,058 0,456 4 271,671
{phi(landscapeLM+weight+simpson+
logHA)p(season)}
280,226 2,039 0,046 0,361 7 265,977
{phi(landscape+weight+simpson)p(s
eason)}
280,237 2,051 0,046 0,359 7 265,988
{phi(landscapeLM*simpson+weight)
p(season)}
280,238 2,051 0,046 0,359 7 265,988
{phi(weight+simpson*logHA)p(seaso
n)}
280,616 2,429 0,038 0,297 7 266,366
{phi(landscapeSA+weight+simpson)
p(season)}
280,963 2,777 0,032 0,250 6 268,777
{phi(Tmed+weight)p(season)} 281,492 3,305 0,024 0,192 5 271,359
{phi(landscapeLM+weight+logHA)p(s
eason)}
282,721 4,534 0,013 0,104 6 270,534
{phi(landscape+weight)p(season)} 282,859 4,672 0,012 0,097 6 270,672
{phi(landscapeLM+simpson)p(seaso
n)}
285,558 7,371 0,003 0,025 5 275,425
{phi(landscape*weight)p(season)} 286,729 8,543 0,002 0,014 8 270,408
{phi(simpson)p(season)} 286,966 8,780 0,002 0,012 4 278,878
{phi(.)p(season)} 287,175 8,988 0,001 0,011 3 281,122
{phi(logHA)p(season)} 287,692 9,505 0,001 0,009 4 279,603
{phi(arb_sel)p(season)} 288,955 10,769 0,001 0,005 4 280,867
{phi(landscape)p(season)} 289,852 11,665 0,000 0,003 5 279,719
























Fig. 4.3: Grafico rappresentativo del top-ranking model per il topo selvatico. Andamento mensile e annuale 
della probabilità di sopravvivenza in funzione del peso medio degli esemplari. ß(φ) = 2,453, SE = 0,763; ß(peso) 
= 0,064, SE = 0,029. 
Fig. 4.4: Grafico rappresentativo del primo modello con covariate per il topo selvatico a collo giallo. Andamento 
mensile e annuale della probabilità di sopravvivenza in funzione dell’abbondanza di ghiande di roverella nel 





Fig. 4.6: Grafico rappresentativo del top-ranking model per l’arvicola rossastra. Andamento mensile e annuale 
della probabilità di sopravvivenza in funzione della densità arbustiva del frammento. ß(φ) = 3,777 , SE = 0,566; 
ß(dens_arb) = 0,001, SE = 0,0006. 
Fig. 4.5: Grafico rappresentativo del secondo modello con covariate per il topo selvatico a collo giallo. 
Andamento mensile e annuale della probabilità di sopravvivenza in funzione del peso medio degli esemplari. 





Fig. 4.7: Grafico rappresentativo del top-ranking model per il moscardino. Andamento della probabilità di 
sopravvivenza distinta per i tre paesaggi (Selva del Lamone = L, Sabina =SA, Viterbo  = VT) in funzione dell’indice 
di diversità di Simpson. ß(φ) = 3,806 , SE = 0,367; ß(Simpson) = -0,523, SE = 0,241. 
Fig. 4.8: Grafico rappresentativo del top-ranking model per il moscardino. Andamento della probabilità di 
sopravvivenza distinta per i tre paesaggi (Selva del Lamone = L, Sabina =SA, Viterbo  = VT) in funzione del peso 





Tab. 4.17: Valori di ß (Beta) ed errore standard (SE) dei modelli compresi in ΔQAICc < 2 (rispetto al top ranking 
model) relativi alla probabilità di sopravvivenza phi e alla probabilità di ricattura p testati sul topo selvatico. 
Modello Beta SE
Phi (costante) 2,453 0,763
Cov. Peso 0,064 0,029
P -1,174 0,150
Phi (costante) 2,473 0,764
Cov. Peso 0,064 0,029
P (costante) -0,598 0,484
Cov. Dens_arb -0,001 0,001
Phi (costante) 2,480 0,768
Cov. Peso 0,063 0,029
P (stagione estiva) -1,017 0,200
P (stagione invernale) -1,337 0,208
Phi (costante sesso M) 2,287 0,797
Phi (costante sesso F) 2,458 0,763
Cov. Peso 0,068 0,029
P (costante) -1,172 0,150
Phi (costante) 2,453 0,764
Cov. Peso 0,064 0,029
Cov. Simpson 0,000 0,001











Tab. 4.18: Valori di ß (Beta) ed errore standard (SE) dei modelli compresi in ΔQAICc < 2 (rispetto al top ranking 
model) relativi alla probabilità di sopravvivenza phi e alla probabilità di ricattura p testati sul topo selvatico a 
collo giallo. 
Modello Beta SE
Phi (costante) 1,790 0,013
P (stagione estiva) -159,789 0,069
P (stagione invernale) -239,508 0,081
Phi (costante) 4,518 0,153
Cov. Rov -1,073 0,879
P (stagione estiva) -0,890 0,151
P (stagione invernale) -1,655 0,222
Phi (costante) 3,282 0,914
Cov. Peso 0,036 0,029
P (stagione estiva) -0,891 0,152
P (stagione invernale) -1,648 0,222
Phi (costante) 4,389 0,126
Cov. Cerro 0,001 0,001
P (stagione estiva) -0,891 0,152
P (stagione invernale) -1,650 0,222
Phi (costante) 3,417 0,925
Cov. Rov -1,030 0,876
Cov. Peso 0,035 0,029
P (stagione estiva) -0,888 0,151
P (stagione invernale) -1,648 0,222
Phi (costante) 4,704 0,361
Cov. Ind_arb -0,029 0,034
P (stagione estiva) -0,892 0,152
P (stagione invernale) -1,650 0,221
Phi (costante) 4,533 0,187
Cov. Tot_ghiande -0,598 0,695
P (stagione estiva) -0,892 0,152
P (stagione invernale) -1,656 0,222
Phi (costante) 4,680 0,354
Cov. Cover mix1 -0,041 0,051
P (stagione estiva) -0,892 0,152
P (stagione invernale) -1,653 0,222
Phi (costante) 4,390 0,129
Cov. Patch_size 0,000 0,000
P (stagione estiva) -0,893 0,152












 (prosecuzione della Tab. 4.18) 
  
Modello Beta SE
Phi (costante) 4,636 0,361
Cov. Cover_erb -0,100 0,153
P (stagione estiva) -0,893 0,152
P (stagione invernale) -1,658 0,222
Phi (costante) 4,817 0,370
Cov. Rov -1,123 0,873
Cov. Cover_mix -0,046 0,051
P (stagione estiva) -0,889 0,151
P (stagione invernale) -1,651 0,222
Phi (costante) 4,649 0,396
Cov. Dens_arb 0,000 0,001
P (stagione estiva) -0,893 0,152
P (stagione invernale) -1,654 0,222
Phi (costante) 4,398 0,127
Cov. Simpson 0,000 0,001
P (stagione estiva) -0,893 0,152
P (stagione invernale) -1,654 0,222
Phi (costante) 3,585 0,990
Cov. Ind_arb -0,028 0,034
Cov. Peso 0,035 0,029
P (stagione estiva) -0,891 0,152
P (stagione invernale) -1,643 0,221
Phi (costante sesso M) -23,783 0,018
Phi (costante sesso F) 26,487 0,018
P (stagione estiva) -19,282 0,069
P (stagione invernale) -27,528 0,082
Phi (stagione estiva) 1,349 0,019
Phi (stagione invernale) 1,355 0,022
P (stagione estiva) -0,430 0,071












Tab. 4.19: Valori di ß (Beta) ed errore standard (SE)  dei modelli compresi in ΔQAICc < 2 (rispetto al top ranking 
model) relativi alla probabilità di sopravvivenza phi e alla probabilità di ricattura p testati sull’arvicola rossastra. 
Modello Beta SE
Phi (costante) 3,777 0,566
Cov- dens_arb 0,001 0,001
P (stagione estiva) -1,362 0,141
P (stagione invernale) -1,828 0,194
Phi (costante) 7,654 0,011
P (stagione estiva) 104,309 0,057
P (stagione invernale) -1068,949 0,067
Phi (costante) 7,656 0,011
P (maschi, stagione estiva)-616,433 0,074
P (maschi, stagione invernale)-756,176 0,090
P (femmine, stagione estiva)-672,914 0,081
P (femmine, stagione invernale)-681,035 0,090
Phi (costante) 4,148 0,367
Cov. Ind_arb 0,035 0,028
P (stagione estiva) -1,364 0,141
P (stagione invernale) -1,829 0,194
Phi (costante sesso M) 1,358 0,016
Phi (costante sesso F) 1,383 0,015
P (stagione estiva) -0,635 0,057
P (stagione invernale) -0,803 0,067
Phi (costante) 4,727 0,161
Cov. Cerro -1,462 1,227
P (stagione estiva) -1,365 0,141
P (stagione invernale) -1,821 0,194
Phi (costante sesso M) 3,751 0,567
Phi (costante sesso F) 3,963 0,598
Cov. Dens_arb 0,001 0,001
P (stagione estiva) -1,361 0,141
P (stagione invernale) -1,817 0,194
Phi (costante) 3,972 0,616
Cov. Dens_arb 0,001 0,001
Cov. Cerro -1,086 1,235
P (stagione estiva) -1,361 0,141











 (prosecuzione della Tab. 4.19) 
Modello Beta SE
Phi (costante) 1,371 0,011
P (stagione primaverile) -90,400 0,097
P (stagione estiva) -115,644 0,072
P (stagione autunnale) -65,287 0,092
P (stagione invernale) -115,373 0,076
Phi (costante) 4,675 0,143
Cov. Tot_ghiande -0,351 0,383
P (stagione estiva) -1,367 0,141
P (stagione invernale) -1,824 0,194
Phi (costante) 4,360 0,294
Cov. Cover_mix 0,029 0,034
P (stagione estiva) -1,366 0,141
P (stagione invernale) -1,828 0,194
Phi (costante) 3,503 0,660
Cov. Dens_arb 0,002 0,001
Cov. Cover_mix -0,049 0,066
P (stagione estiva) -1,361 0,141
P (stagione invernale) -1,823 0,194
Phi (costante) 0,774 4,765
Cov. Simpson 4,323 5,386
P (stagione estiva) -1,367 0,141
P (stagione invernale) -1,825 0,194
Phi (costante) 4,614 0,117
Cov. Patch_size -0,001 0,001
P (stagione estiva) -1,366 0,141
P (stagione invernale) -1,823 0,194
Phi (costante) 1,774 0,011
P (costante sesso M) 85,594 0,062
P (costante sesso F) -128,178 0,064
Phi (costante) 4,629 0,127
Cov. Rov -0,226 0,409
P (stagione estiva) -1,368 0,141
P (stagione invernale) -1,825 0,194
Phi (costante) 3,643 0,787
Cov. Dens_arb 0,001 0,001
Cov. Peso 0,005 0,022
P (stagione estiva) -1,363 0,141














Tab. 4.20: Valori di ß (Beta) ed errore standard (SE) dei modelli compresi in ΔQAICc < 2 (rispetto al top ranking 
model) relativi alla probabilità di sopravvivenza phi e alla probabilità di ricattura p testati sul moscardino. 
Modello Beta SE
Phi (costante paesaggio Lamone) 3,806 0,367
Phi (costante altri paesaggi) 4,538 0,269
Cov. Peso 0,758 0,259
Cov. Simpson 0,523 0,241
P (stagione estiva) -1,992 0,246
P (stagione invernale) -3,080 0,540
Phi (costante paesaggio Viterbo) 4,507 0,263
Phi (costante altri paesaggi) 3,835 0,376
Cov. Peso 0,756 0,257
Cov. Simpson 0,495 0,239
P (stagione estiva) -1,998 0,247
P (stagione invernale) -3,090 0,540
Phi (costante) 4,341 0,228
Cov. Peso 0,739 0,245
Cov. Simpson 0,372 0,227
P  (stagione estiva) -2,030 0,247
P (stagione invernale) -3,138 0,539
Phi (costante) 4,417 0,221
Cov. Peso 0,712 0,241
P (stagione estiva) -2,050 0,247








Cercare di distinguere l’impatto della qualità dell’habitat da quello della perdita di habitat e 
della frammentazione di habitat è un processo imprescindibile per riuscire a sviluppare 
strategie di conservazione idonee; in particolare, trascurare il ruolo giocato dalla qualità 
dell’habitat nel determinare la persistenza di una specie in un paesaggio frammentato può 
vanificare gli sforzi mirati alla sua conservazione (Mortelliti et al., 2010a). La qualità 
dell’habitat tuttavia è un concetto di definizione complessa e altamente specie-specifico, 
all’interno del quale interagiscono fattori multipli dei quali può risultare difficoltoso 
determinare singolarmente l’importanza.  
Nella presente tesi è stato dunque possibile rilevare l’impatto della qualità dell’habitat nel suo 
complesso su determinati parametri individuali e le sue possibili ripercussioni a livello di 
popolazione; in particolare, è stato possibile rilevare l’incidenza dell’abbondanza di risorse 
trofiche, specialmente delle ghiande di Quercus spp., nell’influenzare la condizione corporea 
individuale e, in misura minore, la fertilità; tale effetto sulla condizione corporea sembra 
inoltre tradursi in un rilevabile impatto sulle probabilità di sopravvivenza individuali. Altre 
misure relative alla qualità dell’habitat, in particolare all’abbondanza e alla diversità delle 
specie arbustive, si sono comunque rivelate incisive, suggerendo che i parametri individuali di 
condizione corporea, fertilità e sopravvivenza siano influenzati da fattori diversi interagenti a 
livello del singolo individuo. 
5.1. Interpretazione dei risultati 
5.1.1. Peso medio: considerazioni interpretative e metodologiche 
Le analisi inerenti il peso medio per frammento non hanno permesso di identificare un singolo 
fattore ambientale che esercitasse un’influenza esclusiva o prevalente sul peso medio nel set 
delle specie esaminate; tuttavia è stato possibile identificare fattori di maggior rilevanza per le 
singole specie, e la tendenza complessiva suggerisce che, considerando l’insieme dei parametri 
analizzati, una migliore qualità dell’habitat porti a favorire il mantenimento di una miglior 
condizione corporea individuale. 
Nei casi in cui siano presenti correlazioni statisticamente significative rispetto al peso medio, 
esse sono esercitate da parametri di qualità dell’habitat diversi a livello delle singole specie; le 
specie del genere Apodemus presentano tuttavia anche una correlazione analoga tra 
l’andamento del peso medio e l’abbondanza di ghiande di cerro (topo selvatico: Rho di 
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Spearman ρS : 0,407, p<0,05; topo selvatico a collo giallo: Rho di Spearman ρS : 0,403, p<0,05); 
ciò può essere interpretato come un segnale del fatto che la presenza di quantità maggiori di 
risorse trofiche accumulabili possa favorire il mantenimento di una miglior condizione 
corporea in tali specie. L’importanza di tali risorse trofiche appare corroborata anche dalla 
correlazione analoga osservata tra l’andamento della fertilità media nel topo selvatico e 
l’abbondanza di ghiande di roverella (Rho di Spearman ρS : 0,588, p<0,05). L’impatto delle 
risorse trofiche sulla condizione corporea dei micromammiferi è stato oggetto di numerosi 
studi (ad es. Banks & Dickman, 2000; Predavec, 2000; Lin & Batzli, 2001; Dìaz & Alonso, 2003); 
tuttavia l’impatto delle risorse trofiche accumulabili (ghiande di Quercus spp.) non era mai 
stato precedentemente dimostrato quantificando in modo diretto la correlazione tra la 
disponibilità naturale di tali risorse, misurata nel dettaglio nei singoli frammenti, e la 
condizione corporea degli esemplari. In particolare, la correlazione rilevata nel topo selvatico 
tra il peso medio dei maschi e l’abbondanza di ghiande di cerro e tra la fertilità delle femmine 
e l’abbondanza di ghiande di roverella è coerente con quanto rilevato tramite esperimenti di 
integrazione delle risorse trofiche nella Penisola Iberica (Dìaz & Alonso, 2003): in questa specie 
la maggior disponibilità di risorse trofiche tende ad avere un impatto differente nei due sessi. 
Le femmine tendono a concentrare le risorse disponibili per la riproduzione, mentre i maschi le 
ripartiscono più equamente tra il miglioramento della condizione corporea e la riproduzione. 
Ciò può essere dovuto ai diversi costi, diretti e indiretti, della riproduzione nei due sessi: nei 
maschi il processo riproduttivo ha minor costi diretti ma maggior costi indiretti. I costi indiretti 
della riproduzione maschile sono legati alla competizione per le femmine e alla maggior 
incidenza di endoparassitosi, favorite dall’effetto immunosoppressivo degli ormoni androgeni 
e dal maggior rischio di infezione data la maggior mobilità dei maschi (Poulin, 1996; Saino et 
al., 2000; Krasnov et al., 2002). Di conseguenza, nei maschi un maggior introito di risorse 
energetiche sembra poter essere ripartito tra lo sforzo riproduttivo e il miglioramento della 
condizione corporea, che a sua volta può ridurre i costi indiretti della riproduzione migliorando 
le capacità competitive nei confronti dei conspecifici (Lin & Batzli, 2001) e le difese 
immunitarie (Appleby et al., 1999). 
La correlazione positiva e statisticamente significativa tra il peso medio del topo selvatico a 
collo giallo e la dimensione del frammento boschivo è coerente con la predilezione della specie 
per i boschi maturi e gli habitat continui  (Capizzi & Luiselli, 1996; Marsh et al., 2001); nel 
presente caso di studio la dimensione del frammento risulta inoltre a sua volta correlata in 
modo positivo e significativo con l’abbondanza di ghiande di cerro (Rho di Spearman ρS : 0,398, 
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p<0,05; si vedano le Appendici, tab. 2.3), il che può ricondurre tale effetto a quello 
dell’aumentata disponibilità di risorse trofiche nei frammenti di dimensioni maggiori.  
Normalmente, la vegetazione delle aree di margine tende ad avere densità, diversità specifica 
e produttività maggiori rispetto a quella delle zone forestali interne (Ranney et al., 1981; 
Lovejoy et al., 1986); la correlazione rilevata nel presente studio indica tuttavia che nei 
frammenti boschivi considerati ciò non risulta confermato per il cerro, in quanto nel contesto 
analizzato la produzione di ghiande di cerro risulta aumentare all’aumentare della dimensione 
del frammento boschivo (e dunque con la relativa diminuzione delle aree di margine secondo 
basilari regole geometriche). Tale accrescimento della disponibilità trofica all’aumentare della 
dimensione del frammento (Zanette et al. 2000a) potrebbe essere una delle cause (insieme al 
minor disturbo, alla minor presenza di specie generaliste competitrici e alla maggior idoneità 
ambientale per il topo selvatico a collo giallo dei frammenti più vasti), della correlazione 
positiva osservata tra area boschiva e condizione corporea degli esemplari. 
La presenza di una correlazione negativa debole, seppur statisticamente significativa, tra il 
peso medio dell’ arvicola rossastra e l’abbondanza di ghiande di roverella (Rho di Spearman ρS : 
-0,400, p<0,05) risulta invece difficilmente spiegabile sulla base della biologia della specie, in 
quanto le ghiande di Quercus spp. dovrebbero costituire un alimento preferenziale per i 
roditori terricoli e di buona qualità nutrizionale (Hansson, 1998).  
Le correlazioni inerenti la qualità strutturale dell’habitat (nel topo selvatico a collo giallo: peso 
medio/cover erbacea: Rho di Spearman ρS : -0,519, p<0,01; nell’ arvicola rossastra: peso 
medio/ indice di diversità di Simpson: Rho di Spearman ρS : 0,431, p<0,05; nel moscardino: 
peso medio/ indice di abbondanza arbustiva: Rho di Spearman ρS : 0,474, p <0,05) sono 
sostanzialmente concordi nell’indicare che un habitat più strutturato, complesso e ricco possa 
favorire il mantenimento di una condizione corporea migliore (Alcàntara & Dìaz, 1996); in 
particolare per le specie considerate risultano rilevanti la composizione e la complessità 
strutturale del sottobosco, rappresentate dagli indici di diversità di Simpson e di abbondanza 
arbustiva. É necessario sottolineare, a tale proposito, che i parametri di qualità dell’habitat 
succitati possono avere una doppia valenza -trofica (per la produzione di fiori e frutti) oltre che 
strutturale (per la disponibilità di rifugi diurni e la difesa dai predatori, Dìaz, 1992; Lin & Batzli, 
2001), in quanto collegati alla presenza e diversità specifica delle specie arbustive; di 
conseguenza la loro influenza sul peso medio delle specie considerate potrebbe anche essere 
ricollegata all’impatto delle risorse trofiche sulla condizione corporea individuale. In 
particolare per quanto riguarda il moscardino risulta confermata l’importanza della diversità 
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delle specie arbustive, sia come fonti alimentari differenziate nel corso delle diverse stagioni 
che come elemento strutturale del sottobosco, essenziale per la nidificazione e per la mobilità 
della specie (Bright et al., 2006; Juskaitis, 2008; Mortelliti et al., 2012). Per quanto riguarda 
invece la correlazione negativa tra il peso medio del topo selvatico a collo giallo e la cover 
erbacea, essa risulta coerente con la predilezione della specie per i boschi maturi (Capizzi & 
Luiselli, 1996; Marsh et al., 2001); ciò è deducibile in quanto maggiori valori di cover erbacea 
sono indice della presenza all’interno del bosco di spazi aperti, radure erbose e simili, tipiche di 
boschi giovani e stadi successionali precoci ma ridotte o assenti nei boschi maturi. L’assenza di 
risultati relativa al topo selvatico è invece in ogni caso interessante, in quanto conferma 
l’attitudine maggiormente generalista, opportunista e adattabile di questa specie (Capizzi & 
Luiselli, 1996; Amori et al., 2009) in relazione alla struttura dell’habitat. 
°°° 
La condizione corporea individuale, o body condition, è un concetto centrale in ecologia, 
affrontato in molteplici studi. Tale condizione infatti può influenzare attraverso molteplici 
processi la probabilità di sopravvivenza dell’individuo, con importanti ricadute anche a livello 
della popolazione. 
Attualmente esistono diversi metodi non invasivi per stimare la condizione corporea 
individuale; gli indici che ne risultano sono considerati rappresentare una misura complessiva 
dello stato di salute dell’individuo, ma non c’è consenso su quale sia il più affidabile o efficace 
(Peig & Green, 2010). 
Gli indici tradizionali sono basati sul rapporto tra la massa M dell’individuo e una lunghezza 
corporea L, considerata rappresentativa della taglia scheletrica, ed elevata a un adeguato 
esponente; tali indici assumono che la massa corporea aumenti in modo lineare rispetto alla 
misura di lunghezza corporea. Le misure più usate sono lunghezza del corpo, lunghezza totale 
(corpo e coda) e lunghezza della zampa posteriore (Krebs & Singleton, 1993). I due esponenti 
storicamente più usati sono l’esponente cubo (nell’indice di Fulton, K) e l’esponente quadrato 
(nell’indice di Quételet, BMI, Body Mass Index), secondo i principi della geometria di base.  
L’uso di questi indici tradizionali è tuttavia sconsigliato per i micromammiferi, in quanto 
soggetto a quattro principali criticità: 
 l’utilizzo degli esponenti cubo o quadrato non risulta validato per i roditori; in 
particolare, un indice di condizione corporea calcolato con un modello di scala con 
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esponente 3 tende a sottostimare la condizione degli animali di taglia maggiore (Krebs 
& Singleton, 1993); 
 gli indici tradizionali non sono risultati significativamente correlati alla quantità di 
riserve adipose presenti negli animali (Krebs & Singleton, 1993), considerate 
rappresentative della condizione corporea. Ciò può implicare che tali indici non siano 
effettivamente rappresentativi delle condizioni corporee, oppure essere dovuto o al 
fatto che in specie di piccole dimensioni e metabolicamente molto attive le riserve 
adipose potrebbero essere di secondaria importanza rispetto ad altri tipi di riserve 
energetiche (in particolare si ipotizza che i piccoli roditori utilizzino le proteine 
muscolari come principale riserva energetica). 
 un indice di condizione corporea dovrebbe essere in grado di tenere conto dei normali 
processi di crescita degli individui e del fatto che l’allocazione delle riserve energetiche 
varii nelle diverse classi di età, mentre gli indici tradizionali risultavano distorti nello 
stimare le condizioni corporee in diverse classi di età (Peig & Green, 2010); 
 stimare con precisione le lunghezze corporee negli animali vivi è problematico; in 
particolare, un errore di 1 mm in una misurazione di lunghezza si traduce in una 
variazione dell’1% dell’indice di condizione corporea (Krebs & Singleton, 1993). Questo 
genere di misurazione è particolarmente soggetto a bias sistematici se in uno studio 
sono coinvolti più operatori, e tali bias sistematici possono invalidare qualsiasi indice. 
Nell’ambito della presente tesi si è dunque optato per considerare rappresentativo della 
condizione corporea dell’animale il peso corporeo (Zanette, 2000b; Dìaz & Alonso, 2003, 
Holland & Bennett, 2010), misurato sull’animale vivo con approssimazione di 0,5 g. Dalle 
analisi sono quindi stati esclusi i soggetti giovani o subadulti e le femmine in avanzato stato di 
gravidanza. I giovani o subadulti non sono stati considerati perché il loro peso medio dipende 
prevalentemente dalla fase di crescita piuttosto che dalle condizioni ambientali (Peig & Green, 
2010); le femmine gravide sono state escluse per l’impossibilità di stimare, sull’animale vivo, la 
frazione di peso dipendente dalla massa dei feti rispetto all’effettivo peso corporeo 
dell’animale.  
 I valori individuali sono quindi stati usati per calcolare un peso medio per frammento al fine di 
correlare tale misura con i valori dei parametri di qualità dell’habitat. L’utilizzo di un valore di 
peso medio ha permesso di ridurre la variabilità dei pesi individuali giornalieri, legata al tempo 
di permanenza in trappola nel caso di catture in giorni successivi di una medesima sessione; 
ovvero, nel caso di catture di un medesimo individuo ripetute in giorni adiacenti di una 
sessione si assisteva a variazioni di peso anche di 2-3 g (pers. oss.), legate non alla condizione 
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corporea effettiva ma ai periodi ripetuti di permanenza in trappola; l’impatto di questo 
fenomeno, che avrebbe potuto falsare analisi basate sui valori di peso di ogni singola cattura, è 
stato attenuato utilizzando un valore di peso medio. Il valore di peso medio per frammento è 
stato calcolato sia a sessi uniti che separando i dati relativi a maschi e femmine; tale 
operazione è stata svolta al fine di ottenere un valore medio più attendibile, aumentando le 
dimensioni del campione nelle analisi a sessi uniti, per poi indagare singolarmente gli effetti 
specifici sui diversi sessi. Tale decisione è stata motivata dalla sostanziale assenza di 
dimorfismo sessuale nelle specie considerate, che permette di considerare i campioni relativi a 
maschi e femmine sufficientemente omogenei da essere analizzati anche insieme. 
Sono stati ottenuti 29 valori di peso medio per frammento per il topo selvatico, 29 per il topo 
selvatico a collo giallo, 26 per l’arvicola rossastra e 21 per il moscardino (si vedano cap. 4.2, 
Tab. 4.4 e 4.5). Di conseguenza, data la consistenza numerica del campione, si è preferito usare 
nelle analisi l’indice di correlazione per ranghi non parametrico di Spearman (ρS o Rho di 
Spearman, 1904). 
5.1.2. Fertilità media: considerazioni interpretative e metodologiche 
Le analisi inerenti la fertilità media per frammento hanno rilevato la presenza di fattori 
ambientali con un’influenza statisticamente significativa soltanto nel topo selvatico. Ciò si è 
rivelato in parziale contraddizione rispetto alle ipotesi inizialmente formulate riguardo 
all’impatto della qualità dell’habitat sulla fertilità delle specie; infatti tale parametro si riteneva 
poter essere particolarmente influenzato dalle variabili ambientali, in particolar modo quelle 
collegate alle risorse trofiche (Turchin, 1999; Dìaz & Alonso, 2003). É tuttavia possibile che 
nelle altre specie l’impatto dei fattori ambientali sulla fertilità media fosse presente ma meno 
marcato, e non sia stato rilevato per la dimensione del campione dei dati disponibili per la 
stima della fertilità media (si veda cap. 4.3, Tab. 4.10). É opportuno infatti sottolineare che in 
uno studio di trappolamento a vivo sui micromammiferi la fertilità è un parametro per cui è 
notevolmente complesso raccogliere dati, vista la natura intrinsecamente casuale dei 
ritrovamenti utili a tal fine (ovvero femmine decedute casualmente o presenza di piccoli); di 
conseguenza, il fatto che non siano state evidenziate correlazioni significative nelle altre specie 
potrebbe essere una mancata rilevazione dei risultati, piuttosto che una reale assenza di 
relazione. Successive analisi saranno necessarie per approfondire questo argomento. 
Per quanto riguarda le correlazioni statisticamente significative rilevate per il topo selvatico, la 
correlazione positiva tra la fertilità media e l’abbondanza di ghiande di roverella (Rho di 
Spearman ρS : 0,588, p<0,05) risulta sostanzialmente coerente con le ipotesi iniziali, ovvero che 
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una maggior disponibilità trofica possa influenzare positivamente la fertilità delle femmine; in 
particolare si riteneva che le risorse disponibili potessero essere investite interamente nella 
riproduzione, che per gli esemplari femminili è particolarmente dispendiosa dal punto di vista 
energetico, anziché nel miglioramento della condizione corporea individuale (Dìaz & Alonso, 
2003). L’influenza della disponibilità trofica sullo sforzo riproduttivo femminile risulta 
considerevole (Matter et al., 2009), tanto che l’abbondanza di cibo è stata considerata come 
un possibile fattore limitante per la persistenza delle specie nei paesaggi frammentati (Zanette 
et al., 2000a; Zanette, 2000b; Dìaz & Alonso, 2003). In particolare, per le specie forestali 
potrebbe esistere una soglia minima di disponibilità trofica al di sotto della quale le risorse 
alimentari diventerebbero insufficienti a permettere un’adeguata sopravvivenza e 
riproduzione degli individui. In questo caso le popolazioni potrebbero stabilirsi comunque nei 
frammenti con habitat subottimale e subire in essi un declino numerico fino a giungere 
all’estinzione locale in assenza di immigrazione, oppure potrebbero direttamente evitare tali 
frammenti (Lynch & Whigham, 1984; Burke & Nol, 1998; Zanette, 2000b); l’insediamento nei 
frammenti subottimali potrebbe dipendere dall’abbondanza della specie considerata a livello 
regionale (Haila et al., 1993; Zanette, 2000b). 
Nella formulazione delle ipotesi iniziali si supponeva che l’influenza delle risorse trofiche sulla 
fertilità media potesse essere esercitata più dalla disponibilità di frutti (nella stagione 
primaverile/estiva) che di ghiande (nella stagione invernale); la correlazione con l’abbondanza 
di ghiande di roverella, ma non con la cover delle specie arbustive selezionate, sembra invece 
indicare il contrario. Ciò può tuttavia essere collegato all’elevato valore nutrizionale delle 
ghiande per la specie (390 kcal per 100 g, Schiavano et al. – dati non pubblicati). Tale risultato 
è inoltre coerente con i ritmi biologici della specie nell’area di studio considerata nella 
presente tesi: nell’Europa centro-meridionale sono noti e ben documentati fenomeni di 
significativa riproduzione tardo-autunnale e invernale della specie (Saint Girons, 1972; Moreno 
& Kufner, 1988; Harich & Benazzou, 1990), che sono stati frequentemente osservati anche nel 
corso del presente studio (pers. oss.). 
La correlazione negativa, statisticamente significativa, tra la fertilità media e la dimensione del 
frammento boschivo (Rho di Spearman ρS : -0,645, p<0,05) è comprensibile in virtù delle 
capacità adattative della specie: è ritenuto plausibile che per una specie generalista e flessibile 
come il topo selvatico frammenti di dimensioni minori possano costituire un habitat migliore. 
Si ipotizza che ciò possa avvenire perché in tali frammenti c’è una maggior proporzione di aree 
di margine, che favoriscono l’accesso a fonti di cibo alternative nella matrice (campi coltivati, 
semine ecc) (Bowers et al., 1996; Dooley & Bowers, 1998; Dìaz et al., 1999) e nelle quali la 
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vegetazione può risultare più strutturata e produttiva per la maggior esposizione solare ed 
efficienza di fotosintesi (Ranney et al., 1981; Lovejoy et al., 1986); ciò favorisce le specie che, 
come il topo selvatico, sono in grado di sfruttare opportunisticamente ogni fonte di cibo 
disponibile. Il miglioramento della qualità dell’habitat per il topo selvatico nei frammenti 
piccoli potrebbe anche essere legato alla diminuzione in abbondanza o all’assenza di specie 
competitrici come il topo selvatico a collo giallo e l’arvicola rossastra e di predatori selvatici 
(Dooley & Bowers, 1996; Dìaz et al., 1999), oppure per fenomeni di riduzione della 
competitività e della territorialità nei frammenti di dimensioni limitate (Fretwell, 1972; Dìaz et 
al., 1999). In particolare, la riduzione dei comportamenti agonistici legata a una maggior 
disponibilità di cibo può risultare notevolmente favorevole per gli esemplari giovani, 
subordinati o transienti (Montgomery & Gurnell, 1985; Desy et al., 1990) ma anche per le 
femmine, in quanto in condizioni di ridotta disponibilità trofica la competizione con i maschi 
limita l’accesso delle femmine al cibo (Montgomery et al., 1997), con conseguenze negative 
sulle capacità riproduttive delle femmine, fortemente legate all’introito energetico (Dìaz & 
Alonso, 2003). 
Il fatto che la riproduzione delle specie generaliste possa risultare avvantaggiata nei frammenti 
di dimensioni minori, e dunque nei paesaggi che sperimentano tassi maggiori di perdita e 
frammentazione di habitat, può avere importanti implicazioni a livello conservazionistico: la 
risposta delle specie generaliste a perdita, frammentazione e degrado dell’habitat tende a 
essere opposta a quella delle specie strettamente forestali (Montgomery, 1989; Saunders et 
al., 1991; Dìaz et al., 1999); le specie generaliste possono risultare avvantaggiate nei paesaggi 
frammentati, raggiungendo un’abbondanza di uno o due ordini di grandezza superiore a quella 
rilevabile in tratti di foresta continui (Geuse et al., 1985; Tellerìa et al., 1991; Nupp & Swihart, 
1996). Le specie generaliste possono in questo modo aggravare l’impatto negativo dei 
fenomeni di perdita, frammentazione e degrado dell’habitat sulle specie strettamente 
forestali: in particolare tramite sovrasfruttamento delle risorse trofiche (Tellerìa et al., 1991; 
Dìaz et al., 1999), competizione diretta, riduzione della rigenerazione forestale con progressivo 
deterioramento dell’habitat (Santos & Tellerìa, 1997; Zanette, 2000b) e incremento dei tassi di 
predazione o di parassitismo (Robinson et al., 1995). Ciò può portare ad un’alterazione massiva 
della composizione specifica delle comunità, con la riduzione o perdita delle specie più 





La fertilità è il numero medio di piccoli nati per femmina di una data età (o stadio) in un 
periodo di tempo. La fertilità è sia sotto il controllo genetico che ambientale, ed è una misura 
fondamentale della fitness di una popolazione. Questo tasso indica, infatti, il potenziale di 
cambiamento della popolazione in base al quale se ne può stabilire il tasso di sostituzione 
(Caswell, 2001). La fertilità può aumentare o diminuire in una popolazione a seconda delle 
condizioni ambientali e di alcuni fattori di regolazione, quali la disponibilità di risorse (Turchin, 
1999). Una volta individuato il tasso di fertilità medio della popolazione, scostamenti da questo 
valore possono indicare un possibile aumento o diminuzione di individui (Caswell, 2001). 
Nell’ambito della presente tesi, la fertilità è stata calcolata come fertilità media complessiva 
per ogni frammento boschivo o griglia, a partire dai dati raccolti in tutte le sessioni nel triennio 
2010-2013. 
Tale parametro per le specie terricole è stato calcolato a partire dai dati raccolti solo su 
femmine decedute in modo casuale nel corso del trappolamento. La decisione di non 
effettuare prelievi selettivi di femmine adulte per analizzarne le ferite placentari ha implicato 
che la stima del parametro fosse possibile solo nei frammenti boschivi in cui fossero state 
rinvenute femmine adulte decedute casualmente. Per quanto riguarda il moscardino il 
parametro di fertilità media è stato calcolato solo nei frammenti in cui fossero stati ritrovati 
dei piccoli. Su tale specie non è stata effettuata alcuna analisi delle ferite placentari: non sono 
state ritrovate femmine decedute, e considerando lo status e le caratteristiche biologiche della 
specie (si veda cap. 2.3) non si è ritenuto opportuno né praticabile procedere a prelievi 
selettivi di femmine adulte. 
É stato quindi possibile calcolare il parametro di fertilità media in 12 frammenti per il topo 
selvatico, 14 per il topo selvatico a collo giallo, 11 per l’arvicola rossastra e 11 per il 
moscardino. Considerate le dimensioni del campione, si è preferito usare nelle analisi di 
correlazione lineare l’indice di correlazione per ranghi non parametrico di Spearman (ρS o Rho 
di Spearman, 1904). 
5.1.3. Probabilità di sopravvivenza e di ricattura: considerazioni interpretative e 
metodologiche 
Le analisi inerenti la probabilità di sopravvivenza e di ricattura hanno evidenziato alcuni 
elementi significativi (Fig. 5.1). 
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Nella maggioranza (37 su 43) dei modelli utilizzati per l’inferenza relativa alle singole specie, la 
probabilità di cattura veniva adeguatamente spiegata in funzione della stagione di cattura, con 
valori minori nella stagione invernale (si veda cap. 4.4, Tab. 4.17 e seguenti); ciò può essere 
collegato alla minore mobilità invernale delle specie terricole, che tendono a trovare rifugi 
stabili durante l’inverno e ad effettuare spostamenti di foraggiamento limitati (Alcàntara & 
Tellerìa, 1991; Dìaz et al., 1999), riducendo la probabilità di imbattersi in una trappola; per 
quanto riguarda il moscardino, può dipendere dall’uso ridotto delle cassette nido durante il 
periodo di ibernazione (Juskaitis, 2008). 
In tutti i modelli con ΔQAICc inferiore a 2,00 relativi al topo selvatico e al moscardino, il peso 
medio dell’individuo risultava importante nel determinare la probabilità di sopravvivenza; 
l’incidenza del peso nel determinare la probabilità di sopravvivenza φ risulta interessante in 
quanto coerente con l’ipotesi che una miglior condizione corporea individuale possa tradursi in 
un aumento della probabilità di sopravvivenza, come già proposto in molteplici studi condotti 
su organismi di specie differenti (ad es. Boutin, 1990; Banks & Dickman, 2000; Kreiter & Wise, 
2000; Prevadec, 2000; Lin & Batzli, 2001; Marra & Holmes, 2001). Tale aumento della 
probabilità di sopravvivenza potrebbe essere legato alla riduzione del rischio di morte per 
inedia (Blem, 1990), al miglioramento delle capacità competitive e del sistema immunitario 
(Appleby et al., 1999; Banks & Dickman, 2000; Lin & Batzli, 2001; Krasnov et al., 2002) e alla 
riduzione del rischio di predazione e di interazioni agonistiche tramite riduzione della mobilità 
legata al foraggiamento (Desy et al., 1990; van der Veen, 1999) conseguenti al miglioramento 
Modello 






di diversità di 
Simpson 
p in funzione di Stagione 
Fig. 5.1: Grafico riassuntivo dei principali parametri risultati influenzare la probabilità di sopravvivenza 
apparente φ e la probabilità di ricattura p nei modelli relativi alle quattro specie di micromammiferi 
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della condizione corporea individuale. La maggior probabilità di sopravvivenza degli esemplari 
di peso maggiore potrebbe tuttavia essere anche legata indirettamente alla selezione operata 
dai predatori; infatti è stata evidenziata nei predatori, soprattutto Rapaci notturni, una 
tendenza a predare selettivamente all’interno delle singole specie gli esemplari di dimensioni e 
peso minori (Dickman et al., 1991; Trejo & Guthmann, 2003), e ciò potrebbe favorire la 
persistenza nei frammenti degli esemplari di taglia maggiore. L’effettivo ruolo svolto dai 
predatori nel selezionare positivamente la taglia dei micromammiferi nei paesaggi 
frammentati necessita tuttavia di ulteriori approfondimenti, in quanto la presenza dei 
predatori selvatici in tali paesaggi può risultare compromessa (Santos & Tellerìa, 1998), ma è 
comunque possibile che i gatti domestici o rinselvatichiti esercitino un ruolo analogo. 
In tutti i modelli con ΔQAICc inferiore a 2,00 relativi al topo selvatico a collo giallo e all’ arvicola 
rossastra la probabilità di sopravvivenza risultava spiegabile da un set di diversi parametri 
ambientali, senza che risultasse possibile determinarne uno prevalente; ciò conferma quanto 
anticipato dalle analisi di correlazione lineare, ovvero che l’influenza esercitata dalla qualità 
dell’habitat nel suo complesso sul singolo individuo possa esplicarsi a livelli diversi, tramite 
fattori interagenti difficilmente discriminabili. In relazione alla probabilità di sopravvivenza φ, i 
parametri ambientali maggiormente ricorrenti nei modelli erano quelli relativi alle principali 
risorse trofiche (abbondanza di ghiande, cover arbustiva, indice di diversità di Simpson); ciò 
corrobora quanto già sottolineato circa l’importanza delle risorse trofiche nel determinare la 
condizione corporea e conseguentemente le capacità di sopravvivenza individuali. 
Le probabilità di sopravvivenza annuali delle specie terricole (derivate a partire dai parametri ß 
stimati dai diversi modelli) sono risultate estremamente basse (phi annuale < 0,1), 
coerentemente con il rapido tasso di sostituzione di tali specie e il ciclo vitale breve, di durata 
generalmente inferiore all’anno di età in condizioni naturali, con minimi di 2-3 mesi di vita in 
condizioni di densità elevate (Bobeck, 1969; Corbet & Harris, 1991). 
Le probabilità di sopravvivenza annuali del moscardino (derivate a partire dai parametri ß 
stimati dai diversi modelli) sono risultate più elevate, coerentemente con l’aspettativa di vita 
relativamente maggiore della specie, che arriva in natura ai 4 anni di età e in cattività fino ai 6 
(Corbet & Harris, 1991; Bright & Morris, 1996); inoltre è stato possibile identificare una soglia 
di peso medio (peso medio > 15 g) oltre cui la probabilità di sopravvivenza aumenta in modo 
considerevole (si veda cap. 4.4, Fig. 4.8); tale valore è coerente con quanto proposto da 
Juskaitis (2008) come valore critico di peso corporeo nel determinare la sopravvivenza 




La probabilità di sopravvivenza apparente di un individuo in un dato intervallo di tempo e la 
probabilità di ricattura (ovvero la probabilità che un determinato individuo, marcato in una 
precedente occasione, sia vivo e venga ricontattato) sono state modellizzate in funzione di una 
serie di parametri individuali (peso, sesso) e ambientali (variabili di qualità dell’habitat). Lo 
sviluppo e la selezione di questi modelli ha permesso di determinare, per ogni specie, quale 
fosse il modello più idoneo tra quelli esaminati, utilizzando l’indice di Akaike modificato 
(QAICc) come criterio per valutare la bontà dei modelli. Tale indice tuttavia non fornisce una 
stima assoluta dell’adeguatezza del modello, bensì permette soltanto di stabilire un ordine 
relativo all’interno di un set di modelli candidati.  É opportuno ricordare che in base alla teoria 
della verosimiglianza di Fisher (1922) partendo dai dati osservati, si assume un modello e lo si 
usa per stimare i parametri in base ai dati; tuttavia, se il modello selezionato è inappropriato o 
insufficiente, l’inferenza tratta dai parametri sarà altrettanto inadeguata. Per tale ragione, se 
un modello ha supporto statistico ma non presenta un riconoscibile senso biologico, ciò è un 
motivo sufficiente per escluderlo dal set di modelli esaminati (Burnham & Anderson, 2002). 
Nella presente tesi, all’interno del set di modelli esaminati per ciascuna specie tutti i modelli 
aventi un ΔQAICc inferiore a 2,00 (ovvero il cui valore di QAICc fosse di non oltre due unità 
superiore a quello del top-ranking model) sono stati considerati verosimili; è opportuno 
tuttavia sottolineare che il valore relativamente elevato del fattore di inflazione della varianza 
calcolato per ogni specie sul modello più parametrizzato (ĉ > 3) impone cautela 
nell’interpretazione dei risultati, in quanto sottende la presenza di dati fortemente dispersi.  
5.2. Scelta delle variabili ambientali e tecniche di campionamento 
Nel presente studio, le variabili relative alla qualità dell’habitat sono state misurate in modo 
diretto, quantificando l’abbondanza sia delle risorse trofiche che delle risorse strutturali. In 
particolare, le risorse trofiche sono state stimate nel dettaglio attraverso il campionamento 
relativo alla produzione di ghiande di cerro e roverella e alla copertura delle principali specie 
arbustive fruttificanti. La copertura arbustiva è stata utilizzata come un surrogato della 
produzione di frutti per  tali specie.  
La misurazione diretta delle risorse trofiche e strutturali è solitamente considerata 
approssimare in modo adeguato la misurazione della qualità dell’habitat, a patto che nel 
disegno sperimentale e nelle analisi sia possibile separare gli effetti indipendenti delle risorse 
dalle proprietà geometriche del frammento (Mortelliti et al., 2010a). É tuttavia fondamentale 
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interpretare con cautela i risultati, in quanto per esercitare un impatto significativo sulle specie 
le risorse devono essere limitanti e il loro effetto interagisce comunque con quello di 
molteplici altri fattori. 
Nell’ambito delle variabili ambientali campionate, il set di variabili analizzate è stato scelto in 
base a considerazioni legate alla biologia delle specie (si veda al riguardo cap. 2). In particolare: 
 le variabili collegate alla fruttificazione di Quercus spp. sono state selezionate in 
quanto le ghiande sono note essere un alimento significativo nella dieta dei Roditori 
(Hansson, 1998); 
 le variabili collegate alla struttura della vegetazione (indice di abbondanza arbustiva, 
densità arbustiva) si riferiscono a risorse strutturali di nota importanza sia per le specie 
terricole ( Southern & Lowe, 1968) che per il moscardino (Bright & Morris, 1990; 
Juskaitis, 2008); 
 l’indice di diversità di Simpson (Simpson, 1949) è considerato rappresentativo della 
complessità della comunità vegetale; 
 le specie arbustive aggregate nelle variabili Cover_mix 1 e Cover_mix 2 sono parte 
integrante della dieta delle specie considerate (Amori et al., 1993; Bright et al. 2006; 
Juskaitis, 2008; Butet & Delettre, 2011); 
 la copertura erbacea è stata analizzata sia in quanto possibile risorsa trofica per 
l’arvicola rossastra (maggiormente improntato all’erbivoria e alla foglivoria rispetto 
alle altre specie, Canova & Fasola, 1993) che in quanto indice strutturale del 
sottobosco. 
Le tecniche di campionamento e marcatura degli esemplari seguono un protocollo già 
consolidato sia per quanto riguarda i terricoli (Gurnell & Flowerdew, 1982) che per il 
moscardino (Bright et al., 2006; Juskaitis, 2008). In particolare si sottolinea che la tecnica di 
marcatura tramite toe-clipping per i roditori terricoli è un metodo accettato e frequentemente 
applicato negli studi di campo sulle specie selvatiche, in circostanze in cui altri metodi di 
marcatura non sono praticabili (es. tatuaggi ecc) o non sufficientemente permanenti (es. 
rasatura del pelo, colorazione con vernici atossiche ecc); tale metodo non risulta inficiare in 
modo statisticamente significativo le capacità di sopravvivenza dell’animale né essere 
debilitante o disabilitante sul lungo periodo (Pavone & Boostra, 1985; Fisher & Blomberg, 








La durata pluriennale dello studio, il numero di frammenti boschivi campionati, il numero di 
specie coinvolte e il numero di eventi di cattura o ricattura registrati (oltre 10.000) hanno 
permesso di raccogliere una quantità cospicua di dati relativi agli esemplari vivi, con 
implicazioni positive per l’affidabilità delle analisi svolte. 
5.3. Conclusioni e sviluppi futuri 
Le analisi svolte nella presente tesi hanno permesso di identificare delle tendenze significative: 
 nell’impatto della qualità dell’habitat nel suo complesso nel determinare la condizione 
corporea individuale e, limitatamente al topo selvatico, la fertilità media; 
 nell’impatto di tale condizione corporea sulla probabilità di sopravvivenza individuale. 
Malgrado non sia stato possibile identificare in modo univoco quale o quali risorse ambientali 
specifiche esercitino la maggiore influenza, questi risultati sono coerenti con precedenti studi 
condotti sui micromammiferi in paesaggi frammentati; la risposta dei micromammiferi ad un 
habitat ricco di risorse, in particolar modo trofiche, sembra esplicarsi tramite un 
miglioramento delle condizioni individuali, con un conseguente aumento della probabilità di 
sopravvivenza, oppure in un incremento o estensione della durata dello sforzo riproduttivo 
(Alcàntara & Dìaz, 1996; Lin & Batzli, 2001; Dìaz & Alonso, 2003). La disponibilità di risorse 
trofiche riveste il ruolo principale nell’influenzare sia la condizione corporea individuale che la 
fertilità (Zanette, 2000b; Dìaz & Alonso, 2003), ma anche altri parametri legati alla struttura e 
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alla complessità dell’habitat (in particolar modo alla ricchezza specifica e alla densità dello 
strato arbustivo nel sottobosco) si sono rivelati importanti per le diverse specie. L’incidenza 
della condizione corporea sulla probabilità di sopravvivenza degli individui sottolinea 
l’importanza di tali risorse, in quanto la probabilità di sopravvivenza è, insieme alla fertilità, in 
ultima analisi fondamentale per determinare la persistenza di una popolazione.  
É possibile che tali parametri di qualità dell’habitat esercitino a livello del singolo individuo un 
impatto maggiore di quello legato direttamente alla perdita e frammentazione di habitat 
(ovvero, all’ammontare di habitat residuo nel paesaggio e alle dimensioni del frammento) 
(Wolff et al., 1997; Zanette, 2000b). Tuttavia, passando dalla scala dell’individuo a quella della 
popolazione, la situazione diviene più complessa. L’entità delle relazioni evidenziate può infatti 
essere spiegata in un’ottica di interazione tra le conseguenze a livello individuale e quelle a 
livello di popolazione: è possibile che cambiamenti a livello della struttura della popolazione, 
permessi dalla generale flessibilità demografica dei roditori, riducano o annullino l’impatto 
delle condizioni ambientali sulla condizione corporea individuale e sullo sforzo riproduttivo. In 
particolare, in condizioni ambientali favorevoli la diminuzione delle interazioni agonistiche, 
fenomeni di rilassamento della territorialità, aumento dello sforzo riproduttivo e riduzione 
dell’emigrazione potrebbero portare a un aumento della densità tale da ridurre il 
miglioramento della condizione corporea individuale (Dìaz et al., 1999; Lin & Batzli, 2001; Dìaz 
& Alonso, 2003). A sua volta l’aumento della densità può portare a fenomeni densità-
dipendenti, o legati allo sovrasfruttamento delle risorse trofiche (Zanette et al., 2000a), di 
inibizione dei processi riproduttivi, soprattutto a carico delle femmine giovani o subordinate 
(Christian, 1971; Montgomery, 1989; Rödel et al., 2004).  
La relazione tra parametri di qualità dell’habitat, condizione corporea individuale e probabilità 
di sopravvivenza, che risulta corroborata sia dalle analisi sui singoli parametri che dai modelli 
sulla probabilità di sopravvivenza, risulta particolarmente interessante per le sue implicazioni 
sulle possibilità di conservazione delle specie. In molte circostanze, soprattutto nei paesaggi 
frammentati europei, i processi di ripristino dell’ammontare totale di habitat finalizzati 
all’aumento della quantità di habitat disponibile o di ripristino della connettività tra i 
frammenti non sono realmente attuabili per limiti logistici o finanziari (Mortelliti et al., 2010b); 
di conseguenza, la possibilità di determinare l’impatto di un insieme di caratteristiche 
ambientali sui parametri demografici di una popolazione potrebbe permettere lo sviluppo di 
strategie gestionali e di conservazione più facilmente applicabili, in quanto basate 
sull’implementazione della qualità dell’habitat piuttosto che sull’aumento della superficie di 
habitat disponibile o sul ripristino della connettività. Nella formulazione di tali strategie 
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sarebbe però necessario considerare attentamente le diverse implicazioni per le specie 
generaliste piuttosto che per quelle strettamente forestali, in quanto il solo miglioramento 
della qualità dell’habitat a livello di risorse trofiche o strutturali rischia di favorire 
ulteriormente l’affermazione delle specie generaliste nei paesaggi frammentati a discapito di 
quelle strettamente forestali; bisogna ricordare al riguardo che per le specie generaliste come 
il topo selvatico i frammenti di dimensioni limitate possono costituire un habitat migliore 
rispetto a quelli di dimensioni maggiori, mentre la presenza di superfici maggiori di habitat 
idoneo risulta comunque necessaria per il mantenimento delle specie forestali e delle reti 
trofiche. 
É tuttavia opportuno sottolineare che nella presente tesi non è stata analizzata nel dettaglio 
l’incidenza della stagionalità sul peso dei singoli individui, poiché le analisi svolte si sono 
incentrate sui valori di peso medio e di fertilità media; future analisi saranno volte anche a 
valutare l’incidenza di tale fattore temporale, per separarla da quella dei fattori ambientali nel 




Fig. 5.2. A e B : Grafico esemplificativo dell’andamento nel tempo (sessione n° 1: aprile 2011; sessione n° 2: 
giugno 2011 ecc) del peso medio dell’arvicola rossastra nei frammenti boschivi dell’area di studio (A: femmine, 





Un ulteriore aspetto di interesse riguarda l’incidenza dei parametri considerati a livello delle 
singole specie: in base alle loro differenti esigenze in termini di habitat e al loro livello di 
specializzazione, si era ipotizzato che la specie più specialista (il moscardino) risultasse 
marcatamente più sensibile alle variazioni di qualità dell’habitat rispetto alle specie terricole, e 
che anche tra le specie terricole fosse possibile identificare diversi livelli di impatto della 
qualità dell’habitat in base a un gradiente di specializzazione (con l’arvicola rossastra più 
sensibile del topo selvatico a collo giallo, a sua volta più sensibile del topo selvatico) (Dìaz et 
al., 1999; Montgomery, 1989; Saunders et al., 1991). 
Tale ipotesi è risultata parzialmente confermata dalle analisi, in quanto la specie più 
generalista, il topo selvatico, è risultata in effetti essere meno sensibile delle altre sia a livello 
di variazioni della condizione corporea individuale che a livello di probabilità di sopravvivenza, 
mostrando la maggior correlazione tra parametri individuali e parametri ambientali di qualità 
dell’habitat solo a livello della fertilità media; ciò concorda con l’ipotesi di Dìaz & Alonso 
(2003), secondo cui in questa specie la risposta individuale a un habitat particolarmente 
favorevole dal punto di vista trofico risiederebbe in un incremento dello sforzo riproduttivo. 
Riguardo al topo selvatico, è opportuno inoltre ricordare che data la sua flessibilità ecologica 
esso è in grado di utilizzare come fonte di risorse anche quella che per le altre specie è da 
considerarsi “matrice”, e che dunque per il topo selvatico risulta maggiormente permeabile, 
andando ad assumere, in determinate circostanze come ad esempio durante il foraggiamento 
estivo, un ruolo affine a quello di un habitat sub-ottimale (Alcàntara & Tellerìa, 1991; Dìaz, 
1992). Riguardo alle altre specie, è interessante notare che da uno studio precedente svoltosi 
nel Centro Italia (prov. di Siena) l’arvicola rossastra era risultata più adattabile ad habitat 
strutturalmente diversi e più generalista di quanto noto dalla letteratura pregressa, in quanto 
la probabilità di presenza della specie non risultava influenzata dalle caratteristiche strutturali 
della vegetazione del frammento (Mortelliti et al., 2009b); viceversa nella presente tesi i 
parametri individuali della specie – condizione corporea e probabilità di sopravvivenza – sono 
risultati legati alle variabili strutturali, oltre che a quelle trofiche, relative alla qualità 
dell’habitat. Ciò sottolinea come i parametri individuali e le loro ricadute a livello di 
popolazione possano differire rispetto alla sola probabilità di presenza della specie, e come gli 
studi di tipo demografico possano permettere di ottenere informazioni essenziali a stabilire, al 
di là della presenza, l’effettiva vitalità e permanenza nel tempo delle popolazioni. 
Futuri sviluppi della ricerca includeranno approfondimenti sull’andamento stagionale del peso 
e sull’interazione tra condizioni ambientali temporanee, legate alla stagione, parametri di 
qualità dell’habitat e parametri individuali, nonché sulle interazioni tra conseguenze a livello 
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individuale e conseguenze a livello di popolazione delle variazioni della qualità ambientale. 
Sarà necessario approfondire tali temi e consolidare i risultati già ottenuti prima di poter 
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1. Esemplari deceduti: 
 
Tab. 1.1: Elenco degli esemplari deceduti di topo selvatico a collo giallo la cui specie fosse già stata 
confermata da analisi genetiche entro il mese di agosto 2013. La colonna N/R si riferisce al fatto 
che l’animale fosse una prima cattura (ND, new dead) o una ricattura (RD, retrap dead). La colonna 
Codice si riferisce al codice univoco di marcatura degli animali; nel caso degli esemplari ND si tratta 
di un codice identificativo inserito a posteriori nel database. 
Sessione Data Griglia N/R
PCR 
specie
Codice Età Peso Sesso
2 26/06/2011 ALB ND AF APO C1 AD 27,0 F
2 20/06/2011 RIG RD AF APO0233 AD 22,5 M
3 23/08/2011 MLS RD AF APO4005 AD 26,5 M
3 20/08/2011 MOZ RD AF APO0001 AD 24,0 F
3 28/08/2011 TST RD AF APO020(12) AD 28,5 M
5 12/12/2011 CSP RD AF APO00(34)3A AD 34,5 M
5 20/12/2011 FOR ND AF APO K4 AD 33,5 M
6 25/02/2012 2VL RD AF APO1304 AD 32,5 F
6 27/02/2012 2VL ND AF APO B3 AD 27,0 M
6 27/02/2012 ALB RD AF APO004(35) AD 37,0 F
6 01/03/2012 GRF ND AF APO N2 AD 32,5 F
6 29/02/2012 TST ND AF APO Z3 AD 27,0 F
7 18/04/2012 2VL RD AF APO1021 AD 35,5 M
7 21/04/2012 FDT ND AF APO J2 AD 30,0 M
7 18/04/2012 PRV RD AF APO3401 AD 28,5 M
7 23/04/2012 VRG ND AF APO AA3 AD 25,5 F
8 25/06/2012 ALB RD AF APO(23)0(25)0 AD 30,0 M
8 29/06/2012 API ND AF APO0(12)(23)0 AD 35,5 M
8 24/06/2012 GRF ND AF APO N4 AD 31,5 F
8 19/06/2012 MLS RD AF APO401(25) AD 28,5 F
8 24/06/2012 RIG ND AF APO V7 AD 25,5 M
8 24/06/2012 RIG RD AF APO031(45) AD 28,0 F
10 20/10/2012 TST ND AF APO Z8 AD 27,5 M
10 21/10/2012 TST RD AF APO025(13) AD 23,0 M
11 11/12/2012 2VL RD AF APO1(13)0(24) AD 36,0 M
11 16/12/2012 API RD AF APO(24)00(15) AD 32,5 F
11 19/12/2012 BRU RD AF APO(34)(14)00 AD 36,0 M
11 21/12/2012 CRO ND AF APO I7 AD 24,0 F
11 17/12/2012 CSP ND AF APO F5 AD 26,0 F
11 11/12/2012 PRV RD AF APO40(12)(13) AD 41,5 M




Tab. 1.2: Elenco degli esemplari deceduti di topo selvatico la cui specie fosse già stata confermata da analisi 
genetiche entro il mese di agosto 2013. La colonna N/R si riferisce al fatto che l’animale fosse una prima cattura 
(ND, new dead) o una ricattura (RD, retrap dead). La colonna Codice si riferisce al codice univoco di marcatura degli 
animali; nel caso degli esemplari ND si tratta di un codice identificativo inserito a posteriori nel database. 
Sessione Data Griglia N/R PCR specie Codice Età Peso Sesso
5 20/12/2011 1FC ND AS APO A1 AD 24,0 F
5 20/12/2011 CRO ND AS APO I1 AD 22,0 F
5 21/12/2011 FOR ND AS APO K5 AD 21,5 F
5 16/12/2011 YEA ND AS APO AC2 AD 21,0 F




6 29/02/2012 BRU ND AS APO E4 AD 26,5 F
6 26/02/2012 CRI ND AS APO H1 AD 26,5 F
6 29/02/2012 CRO RD AS APO4230 AD 23,0 F
6 01/03/2012 CRO RD AS APO2225A AD 24,0 M
6 29/02/2012 FDT ND AS APO J1 AD 34,0 M
6 22/02/2012 GOK ND AS APO M2 AD 20,5 F
6 25/02/2012 RIG ND AS APO V3 AD 25,5 F
6 02/03/2012 TST ND AS APO Z5 AD 21,0 F




7 19/04/2012 CRI RD AS APO2424A AD 31,5 F
7 21/04/2012 CRO ND AS APO I6 AD 27,0 M
7 14/04/2012 MOZ ND AS APO R4 AD 25,0 M
7 15/04/2012 MOZ ND AS APO R5 AD 21,5 F
7 13/04/2012 YEA ND AS APO AC5 AD 27,0 M
9 22/08/2012 SIEPE C RD AS APO1400B AD 21,5 F




12 21/02/2013 PRV ND AS APO T6 AD 31,5 F
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1FC 2,255 0,115 0,124 0,239 5,250 537,500 0,874 1,500 4,000
2VL 4,376 0,043 0,002 0,045 8,625 712,500 0,906 2,250 5,750
ALB 17,212 0,030 0,137 0,167 10,000 662,500 0,859 2,857 8,750
API 2,739 0,051 0,000 0,051 19,500 1100,000 0,900 1,667 13,125
BRU 5,730 0,263 0,046 0,309 11,556 700,000 0,849 2,500 7,333
CSP 14,076 0,267 0,013 0,279 10,125 762,500 0,891 1,400 7,000
CAT 12,807 0,000 0,146 0,146 5,000 437,500 0,838 3,500 2,500
CRI 0,825 0,000 0,115 0,115 8,625 525,000 0,808 1,875 5,250
CRO 0,752 0,000 0,320 0,320 11,375 812,500 0,883 0,750 8,125
FDT 9,663 0,126 0,265 0,391 12,143 842,857 0,892 2,143 8,000
FOR 5,724 0,015 0,020 0,035 8,043 625,000 0,911 3,381 5,875
GDG 1,203 0,002 0,001 0,004 10,545 787,500 0,868 2,667 4,625
GOK 1,012 0,239 0,088 0,327 10,500 762,500 0,870 3,750 7,125
GRF 918,186 0,239 0,000 0,239 10,452 712,500 0,901 1,467 7,375
IUG 3,538 0,196 0,078 0,274 9,500 712,500 0,878 3,000 4,750
MCL 5,067 0,102 0,000 0,102 11,375 712,500 0,876 1,250 7,375
MLS 2,865 0,024 0,000 0,024 8,546 728,571 0,915 2,938 4,000
MOZ 11,710 0,301 0,002 0,303 9,625 762,500 0,890 2,500 6,250
PEG 1,054 0,000 0,000 0,000 11,750 787,500 0,908 3,250 7,750
PRV 1,737 0,137 0,005 0,143 12,077 975,000 0,908 2,750 8,250
QNC 24,785 0,105 0,000 0,105 11,931 1000,000 0,923 2,885 7,000
RIG 10,635 0,043 0,025 0,068 10,000 700,000 0,914 1,875 5,125
SCT 0,563 0,020 2,153 2,172 7,875 487,500 0,838 2,750 4,375
SCO 2,549 0,081 0,000 0,081 9,500 712,500 0,881 0,938 5,625
TAN 13,646 0,151 0,160 0,311 10,000 800,000 0,903 1,000 7,000
TST 1,198 0,041 0,077 0,118 11,214 771,429 0,877 1,286 7,714
VRG 2,853 0,191 0,366 0,557 11,500 800,000 0,877 3,000 6,875
VIP 1,459 0,056 0,157 0,213 6,571 542,857 0,892 3,143 3,857
Tab. 2.1: Valori delle variabili ambientali nei frammenti di trappolamento delle specie terricole; si riportano 











simpson cover mix1 cover mix2
Lamone L-CAN 8,833 6,200 0,889 1,817 6,500
Lamone L-CAV 3,833 3,917 0,824 4,627 2,542
Lamone L-CNG 4,903 3,640 0,833 2,663 3,420
Lamone L-EAS 3,769 3,615 0,860 2,321 1,538
Lamone L-FRS 4,615 4,846 0,860 2,978 3,154
Lamone L-LGN 3,875 3,000 0,882 2,431 1,750
Lamone L-MNL 6,020 4,880 0,897 3,192 3,740
Lamone L-OTC 4,375 3,500 0,870 3,125 2,250
Lamone L-RSC 3,900 3,467 0,838 2,417 1,967
Lamone L-SEG 4,154 3,077 0,792 1,833 2,769
Viterbo V-FOR 7,726 6,826 0,908 1,817 5,889
Viterbo V-GDG 11,191 7,273 0,875 4,627 8,073
Viterbo V-GRF 10,194 8,258 0,901 2,663 7,803
Viterbo V-MOL 8,295 6,500 0,891 2,321 4,967
Viterbo V-PRV 10,819 8,923 0,892 2,978 7,351
Viterbo V-QNC 11,199 9,931 0,921 2,431 6,861
Viterbo V-RSV 8,537 0,000 0,881 3,192 7,076
Viterbo V-SCO 9,861 6,778 0,878 2,417 7,278
Sabina S-BCC 8,028 7,000 0,884 1,222 3,389
Sabina S-GUS 9,393 8,286 0,908 1,821 4,536
Sabina S-INF 6,964 6,214 0,875 1,214 3,857
Sabina S-PRT 7,900 6,400 0,896 2,200 4,700
Sabina S-PSS 7,667 7,333 0,872 1,500 3,556
Sabina S-PST 6,417 7,500 0,867 0,917 3,083
Sabina S-RCR 7,214 6,857 0,868 2,214 4,143
Sabina S-SCR 7,100 6,000 0,810 1,300 2,200
Sabina S-SPT 9,500 8,000 0,851 0,000 4,250
Sabina S-STL 8,000 8,333 0,864 1,167 3,333
Sabina S-TAL 7,783 8,000 0,873 1,500 3,900
Tab. 2.2: Valori delle variabili ambientali nelle griglie di campionamento del moscardino; si 






Tab. 2.3: Correlazioni lineari statisticamente significative tra le variabili ambientali; le variabili 
significativamente correlate non sono state inserite contemporaneamente nei modelli. 
N = 29. Il simbolo * corrisponde a p<0,05, il simbolo ** a p<0,01. Df = 1 
 Correlations  ind_abb_arb  dens_arb 
Spearman's rho ind_abb_arb Correlation Coefficient 1,000 ,832(**) 
    N 29 29 
  dens_arb Correlation Coefficient ,832(**) 1,000 
    N 29 29 
 dens_arb simpson 
Spearman's rho dens_arb Correlation Coefficient 1,000 ,463(*) 
    N 29 29 
  simpson Correlation Coefficient ,463(*) 1,000 
    N 29 29 
 cerro tot_ghiande 
Spearman's rho cerro Correlation Coefficient 1,000 ,385(*) 
    N 29 29 
  tot_ghiande Correlation Coefficient ,385(*) 1,000 
    N 29 29 
 tot_ghiande rov 
Spearman's rho tot_ghiande Correlation Coefficient 1,000 ,751(**) 
    N 29 29 
  rov Correlation Coefficient ,751(**) 1,000 



















Correlation is significant at the 0.05 level (2-tailed).*. 
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1FC 26,5 2,4 29,2 4,8 - -
2VL 28,9 7,5 29,5 4,2 28,6 5,2
ALB - - 30,2 4,1 28,8 5,7
API 24,4 3,1 27,8 2,7 28,2 6,4
BRU 26,0 2,2 29,0 3,7 29,6 6,2
CSP 24,2 0,7 33,6 5,7 - -
CAT 24,7 2,6 - - 28,4 4,4
CRI 24,2 4,0 27,5 2,9 27,5 0,0
CRO 24,2 3,9 27,4 3,8 26,2 4,3
FDT 25,9 3,1 29,0 4,3 30,1 6,8
FOR 25,0 3,9 25,4 2,0 27,0 0,0
GDG 24,9 4,3 27,1 1,3 27,4 4,3
GOK 24,1 4,1 - - 25,3 4,8
GRF 27,6 5,8 30,6 4,7 28,9 5,0
IUG 25,2 3,8 31,2 3,9 26,3 2,3
MCL 26,3 5,4 30,9 5,5 33,8 6,8
MLS 30,0 0,0 29,5 3,4 29,9 6,5
MOZ 23,4 1,1 28,5 4,7 27,3 4,9
PEG 22,4 2,5 - - - -
PRV 29,3 3,5 31,1 4,6 27,7 6,4
QNC 22,4 1,9 30,0 3,6 28,6 5,5
RIG 24,2 4,0 30,7 3,6 26,0 0,0
SCT 25,6 4,4 - - 26,0 3,4
SCO 25,3 2,8 30,8 4,7 33,8 2,4
TAN 26,2 6,0 29,7 5,2 - -
TST 24,4 3,5 29,0 3,7 29,7 3,3
VRG 26,6 2,1 30,1 3,9 26,4 6,0
VIP 36,0 0,0 30,8 5,1 27,0 2,0
YEA 24,6 3,6 30,8 3,3 29,3 6,5
Tab. 3.1: Peso medio degli esemplari di sesso femminile (calcolato sulle catture delle 12 sessioni) e deviazione 
standard per il topo selvatico, il topo selvatico a collo giallo e l’arvicola rossastra. Il simbolo – indica assenza di 
catture nel frammento corrispondente. Il valore 0 nel calcolo della deviazione standard indica che il valore di 
peso medio è riferito ad una singola cattura avvenuta nel frammento corrispondente nell’arco delle 12 sessioni. 
Il parametro è stato calcolato in 28 frammenti per il topo selvatico, 25 per il topo selvatico a collo giallo e in 26 




















1FC 28,1 5,8 31,8 2,3 26,3 4,3
2VL 25,0 5,0 33,0 3,9 27,0 2,9
ALB 28,1 6,0 30,7 4,2 26,3 4,0
API 25,3 2,4 33,5 4,0 27,0 4,6
BRU 28,5 4,3 30,9 3,8 26,9 4,5
CSP 27,8 5,0 33,9 4,9 - -
CAT 26,3 5,5 30,9 4,4 26,8 4,4
CRI 24,8 3,8 26,3 2,3 22,0 0,0
CRO 24,3 3,7 32,4 2,0 24,3 4,7
FDT 26,1 4,6 32,7 5,1 28,7 5,2
FOR 25,7 4,6 31,0 4,4 26,9 4,3
GDG 26,7 3,9 35,0 4,9 26,5 3,8
GOK 26,5 3,8 30,5 3,1 22,5 0,0
GRF 33,2 4,7 32,4 4,8 27,6 6,5
IUG 27,5 4,5 32,5 5,8 27,3 6,4
MCL 26,3 4,3 34,0 4,8 25,9 6,3
MLS 44,0 0,0 31,6 3,9 27,6 4,6
MOZ 24,8 3,0 31,3 5,5 26,0 5,4
PEG 21,3 0,3 28,3 1,6 - -
PRV 28,7 7,0 32,5 5,4 27,5 3,8
QNC 22,5 0,1 33,4 3,9 26,0 6,0
RIG 29,3 4,2 31,5 5,9 - -
SCT 26,5 5,0 33,5 0,0 26,9 4,0
SCO 26,9 3,9 32,4 4,3 28,7 3,0
TAN 27,7 3,1 34,6 4,1 - -
TST 26,8 5,8 31,1 4,2 24,5 1,5
VRG 26,9 4,1 31,1 4,5 26,3 4,7
VIP - - 29,1 4,2 - -
YEA 25,5 3,7 29,4 3,6 26,6 3,7
Tab. 3.1: Peso medio degli esemplari di sesso maschile (calcolato sulle catture delle 12 sessioni) e deviazione 
standard per il topo selvatico, il topo selvatico a collo giallo e l’arvicola rossastra. Il simbolo – indica assenza di 
catture nel frammento corrispondente. Il valore 0 nel calcolo della deviazione standard indica che il valore di peso 
medio è riferito ad una singola cattura avvenuta nel frammento corrispondente nell’arco delle 12 sessioni. Il 
parametro è stato calcolato in 28 frammenti per il topo selvatico, 29 per il topo selvatico a collo giallo e in 24 
















Lamone L-CAN 18,2 2,6 17,3 2,2
Lamone L-CAV 16,9 2,2 16,1 1,7
Lamone L-CIN 15,8 1,2 15,0 0,0
Lamone L-EAS 18,3 2,3 14,5 0,0
Lamone L-FRS 18,5 1,8 18,7 0,8
Lamone L-LGM 14,0 0,0 - -
Lamone L-MAN 18,0 2,1 16,8 2,1
Lamone L-OTC 17,5 0,0 14,5 0,0
Lamone L-RIS 17,6 2,6 16,2 1,2
Lamone L-SUE 19,2 3,0 18,8 2,7
Sabina S-BAC 16,5 0,0 21,0 0,0
Sabina S-GUA 15,8 0,1 16,4 0,3
Sabina S-TAL - - 16,5 0,0
Viterbo V-FOR 16,6 1,6 17,1 2,3
Viterbo V_GDG 23,0 0,0 17,0 0,0
Viterbo V-GRF 18,1 2,1 18,0 1,7
Viterbo V-MLS 25,5 0,0 - -
Viterbo V-PRV 18,2 2,5 17,0 1,6
Viterbo V-QNC 17,8 3,9 17,8 2,1
Viterbo V-RSV 18,8 3,4 19,0 0,0
Viterbo V-SCO 19,7 3,3 16,3 1,9
 Tab. 3.3: Peso medio degli esemplari di sesso femminle (terza colonna) e maschile (quinta colonna),  calcolato sulle 
catture delle 28 sessioni, e deviazione standard per il moscardino. Il simbolo – indica assenza di catture nel 
frammento corrispondente. Il valore 0 nel calcolo della deviazione standard indica che il valore di peso medio è 
riferito ad una singola cattura avvenuta nel frammento corrispondente nell’arco delle 28 sessioni. Il parametro è 
stato calcolato in 20 frammenti per le femmine e 19 per i maschi. Non si riportano i frammenti in cui non sia 
avvenuta nessuna cattura. 
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4. Fertilità media  
 
 











Tab. 4.2: Valore del parametro ρS nelle analisi di correlazione lineare tra la fertilità media calcolata come singolo 
parametro per frammento dell’ arvicola rossastra e le variabili di qualità dell’habitat. Il simbolo * indica un valore 
statisticamente significativo per p < 0,05, il simbolo ** per p<0,01. 











Tab. 4.1: Valore del parametro ρS nelle analisi di correlazione lineare tra la fertilità media calcolata come singolo 
parametro per frammento del topo selvatico a collo giallo e le variabili di qualità dell’habitat. Il simbolo * indica un 
valore statisticamente significativo per p < 0,05, il simbolo ** per p<0,01. 







Tab. 4.3: Valore del parametro ρS nelle analisi di correlazione lineare tra la fertilità media calcolata come singolo 
parametro per frammento del moscardino e le variabili di qualità dell’habitat. Il simbolo * indica un valore 
statisticamente significativo per p < 0,05, il simbolo ** per p<0,01. 
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5. Probabilità di sopravvivenza e di ricattura: 
Descrizione dei modelli con ΔQAICc < 2 per il topo selvatico: 
 phi(peso)p(.): la probabilità di sopravvivenza; la probabilità di ricattura è considerata costante; 
 phi(peso)p(dens_arb): la probabilità di sopravvivenza varia in funzione del peso medio dell’esemplare; la 
probabilità di ricattura varia in funzione del valore del parametro di densità arbustiva del frammento 
boschivo; 
 phi(peso)p(season): la probabilità di sopravvivenza varia in funzione del peso medio dell’esemplare; la 
probabilità di ricattura varia in funzione della stagione, considerando le catture suddivise in due macro-
stagioni “estiva” (comprendente le sessioni di marzo-aprile, giugno, agosto-settembre) e “invernale” 
(comprendente le sessioni di ottobre, dicembre, febbraio); 
 phi(sesso + peso), p(.): la probabilità di sopravvivenza è differente tra esemplari di sesso maschile e 
femminile e, all’interno dei due gruppi (M e F) varia in funzione del sesso dell’animale; l’effetto delle due 
variabili è additivo, non interattivo. La probabilità di ricattura è considerata costante; 
 phi(peso, simpson)p(.): la probabilità di sopravvivenza varia in funzione del peso medio dell’animale e del 
valore di indice di diversità di Simpson del frammento boschivo; l’effetto delle due variabili è additivo, non 
interattivo. La probabilità di ricattura è considerata costante. 
Descrizione dei modelli con ΔQAICc < 2 per il topo selvatico a collo giallo: 
 phi(.)p(season): la probabilità di sopravvivenza è considerata costante; la probabilità di ricattura varia in 
funzione della stagione, considerando le catture suddivise in due macro-stagioni “estiva” (comprendente 
le sessioni di marzo-aprile, giugno, agosto-settembre) e “invernale” (comprendente le sessioni di ottobre, 
dicembre, febbraio); 
 phi(rov)p(season): la probabilità di sopravvivenza varia in funzione dell’abbondanza di ghiande di roverella 
nel frammento; la probabilità di ricattura varia in funzione della stagione (“estiva” vs “invernale”, come 
nel modello precedente); 
 phi(peso)p(season): la probabilità di sopravvivenza varia in funzione del peso medio dell’esemplare; la 
probabilità di ricattura varia in funzione della stagione (“estiva” vs “invernale”); 
 phi(cerro)p(season): la probabilità di sopravvivenza varia in funzione dell’abbondanza di ghiande di cerro 
nel frammento; la probabilità di ricattura varia in funzione della stagione (“estiva” vs “invernale”); 
 phi(rov, peso)p(season): la probabilità di sopravvivenza varia in funzione dell’abbondanza di ghiande di 
roverella nel frammento e in funzione del peso medio dell’animale (effetto additivo); la probabilità di 
ricattura varia in funzione della stagione (“estiva” vs “invernale”); 
 phi(ind_arb)p(season): la probabilità di sopravvivenza varia in funzione dell’indice di abbondanza 
arbustiva del frammento; la probabilità di ricattura varia in funzione della stagione (“estiva” vs 
“invernale”); 
 phi(tot_ghiande)p(season): la probabilità di sopravvivenza varia in funzione dell’abbondanza complessiva 
di ghiande di Quercus spp. nel frammento; la probabilità di ricattura varia in funzione della stagione 
(“estiva” vs “invernale”); 
 phi(cover_mix)p(season): la probabilità di sopravvivenza varia in funzione della cover arbustiva totale di 
alcune specie selezionate (si veda cap. 4.2, variabile “Cover mix 1”) del frammento; la probabilità di 
ricattura varia in funzione della stagione (“estiva” vs “invernale”); 
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 phi(patch_size)p(season): la probabilità di sopravvivenza varia in funzione della dimensione del 
frammento; la probabilità di ricattura varia in funzione della stagione (“estiva” vs “invernale”); 
 phi(cover_erb)p(season): la probabilità di sopravvivenza varia in funzione della cover erbacea del 
frammento; la probabilità di ricattura varia in funzione della stagione (“estiva” vs “invernale”); 
 phi(rov, peso)p(season): la probabilità di sopravvivenza varia in funzione dell’abbondanza di ghiande di 
roverella nel frammento e in funzione della cover arbustiva totale di alcune specie selezionate (variabile 
“Cover mix1”) (effetto additivo); la probabilità di ricattura varia in funzione della stagione (“estiva” vs 
“invernale”); 
 phi(dens_arb)p(season): la probabilità di sopravvivenza varia in funzione della densità arbustiva del 
frammento; la probabilità di ricattura varia in funzione della stagione (“estiva” vs “invernale”); 
 phi(simpson)p(season): la probabilità di sopravvivenza varia in funzione dell’indice di diversità di Simpson 
del frammento; la probabilità di ricattura varia in funzione della stagione (“estiva” vs “invernale”); 
 phi(ind_arb, peso)p(season): la probabilità di sopravvivenza varia in funzione dell’indice di abbondanza 
arbustiva del frammento e del peso medio dell’animale (effetto additivo); la probabilità di ricattura varia 
in funzione della stagione (“estiva” vs “invernale”); 
 phi(sesso), p(season): la probabilità di sopravvivenza è costante ma diversa tra gli esemplari di sesso 
maschile o femminile; la probabilità di ricattura varia in funzione della stagione (“estiva” vs 
“invernale”);phi(season), p(season): sia la probabilità di sopravvivenza che quella di ricattura variano in 
funzione della stagione (“estiva” vs “invernale”).  
Descrizione dei modelli con ΔQAICc < 2 per l’ arvicola rossastra: 
 phi(dens_arb)p(season): la probabilità di sopravvivenza varia in funzione della densità arbustiva del 
frammento; la probabilità di ricattura varia in funzione della stagione, considerando le catture suddivise in 
due macro-stagioni “estiva” (comprendente le sessioni di marzo-aprile, giugno, agosto-settembre) e 
“invernale” (comprendente le sessioni di ottobre, dicembre, febbraio); 
 phi(.)p(season): la probabilità di sopravvivenza è considerata costante; la probabilità di ricattura varia in 
funzione della stagione (“estiva” vs “invernale”, come nel modello precedente); 
 phi(.)p(season, sesso): la probabilità di sopravvivenza è considerata costante; la probabilità di ricattura 
varia in funzione della stagione (“estiva” vs “invernale”, come nel modello precedente) ed è distinta in 
funzione del sesso degli esemplari; 
 phi(ind_arb)p(season): la probabilità di sopravvivenza varia in funzione dell’indice di abbondanza 
arbustiva del frammento; la probabilità di ricattura varia in funzione della stagione (“estiva” vs 
“invernale”); 
 phi(sesso)p(season): la probabilità di sopravvivenza è costante ma distinta in funzione del sesso degli 
animali, ovvero la probabilità di sopravvivenza dei maschi è diversa da quella delle femmine; la probabilità 
di ricattura varia in funzione della stagione (“estiva” vs “invernale”); 
 phi(cerro)p(season): la probabilità di sopravvivenza varia in funzione dell’abbondanza di ghiande di cerro 
del frammento; la probabilità di ricattura varia in funzione della stagione (“estiva” vs “invernale”); 
 phi(sesso + dens_arb)p(season): la probabilità di sopravvivenza é  distinta in funzione del sesso degli 
animali e all’interno del singolo gruppo (M o F) varia in funzione della densità arbustiva del frammento 
(effetto additivo); la probabilità di ricattura varia in funzione della stagione (“estiva” vs “invernale”); 
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 phi(dens_arb, cerro)p(season): la probabilità di sopravvivenza varia in funzione della densità arbustiva e 
dell’abbondanza di ghiande di cerro del frammento; la probabilità di ricattura varia in funzione della 
stagione (“estiva” vs “invernale”); 
 phi(.)p(4season): la probabilità di sopravvivenza è considerata costante; la probabilità di ricattura varia in 
funzione della stagione, considerando le catture suddivise nelle quattro stagioni: primaverile (sessione di 
marzo-aprile), estiva (giugno e agosto), autunnale (ottobre), invernale (dicembre e febbraio); 
 phi(ghiande)p(season): la probabilità di sopravvivenza varia in funzione dell’abbondanza totale di ghiande 
di Quercus spp. del frammento; la probabilità di ricattura varia in funzione della stagione (“estiva” vs 
“invernale”); 
 phi(cover_mix)p(season): la probabilità di sopravvivenza varia in funzione della cover arbustiva totale di 
alcune specie selezionate (variabile “Cover mix1”) del frammento; la probabilità di ricattura varia in 
funzione della stagione (“estiva” vs “invernale”); 
 phi(dens_arb, cover_mix)p(season): la probabilità di sopravvivenza varia in funzione della densità 
arbustiva e della cover arbustiva totale di alcune specie selezionate (variabile “Cover mix1”) del 
frammento; la probabilità di ricattura varia in funzione della stagione (“estiva” vs “invernale”); 
 phi(simpson)p(season): la probabilità di sopravvivenza varia in funzione dell’ indice di diversità di Simpson 
del frammento; la probabilità di ricattura varia in funzione della stagione (“estiva” vs “invernale”); 
 phi(patch_size)p(season): la probabilità di sopravvivenza varia in funzione della dimensione del 
frammento; la probabilità di ricattura varia in funzione della stagione (“estiva” vs “invernale”); 
 phi(.), p(sesso): la probabilità di sopravvivenza è considerata costante, la probabilità di ricattura è 
considerata costante ma distinta in base al sesso dell’esemplare (ovvero la probabilità di cattura dei 
maschi è diversa da quella delle femmine); 
 phi(rov)p(season): la probabilità di sopravvivenza varia in funzione dell’abbondanza di ghiande di roverella 
del frammento; la probabilità di ricattura varia in funzione della stagione (“estiva” vs “invernale”); 
 phi(dens_arb, peso)p(season): la probabilità di sopravvivenza varia in funzione della densità arbustiva del 
frammento e del peso medio dell’esemplare; la probabilità di ricattura varia in funzione della stagione 
(“estiva” vs “invernale”). 
Descrizione dei modelli con ΔQAICc < 2 per il moscardino: 
 phi(landscapeLM + weight + simpson)p(season): la probabilità di sopravvivenza é calcolata in funzione del 
paesaggio di appartenenza (Lamone), del peso medio e dell’indice di diversità di Simpson del frammento; 
la probabilità di ricattura è modellata in funzione della stagione (“estiva” vs “invernale”); 
 phi(landscapeVT + weight + simpson)p(season): la probabilità di sopravvivenza é calcolata in funzione del 
paesaggio di appartenenza (Viterbo), del peso medio e dell’indice di diversità di Simpson del frammento; 
la probabilità di ricattura è modellata in funzione della stagione (“estiva” vs “invernale”); 
 phi(weight + simpson)p(season): la probabilità di sopravvivenza é calcolata in funzione del peso medio e 
dell’indice di diversità di Simpson del frammento; la probabilità di ricattura è modellata in funzione della 
stagione (“estiva” vs “invernale”); 
 phi(weight)p(season): la probabilità di sopravvivenza é calcolata in funzione del peso medio 





L’esperienza vissuta in questi oltre due anni di tirocinio e di stesura della tesi si è rivelata qualcosa di 
estremamente impegnativo, molto più di quanto avessi ipotizzato quando ho accettato di 
intraprenderla; è stata tuttavia anche profondamente formativa, di crescita sia sul piano personale che 
su quello tecnico e lavorativo. Per questo, voglio ringraziare innanzitutto il dott. Mortelliti e tutto il 
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dott. Fagiani e le mie amiche e compagne di tesi, Fabiola e Ilaria, che mi hanno non solo accolto e 
incoraggiato, ma anche sopportato (e, quando necessario, rimbrottato) nei momenti più difficili. Non è 
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della tesi. 
Voglio ringraziare i miei genitori e tutta la mia famiglia: il vostro sostegno mi è stato prezioso per 
arrivare fino in fondo, specie in questi ultimi mesi. La vostra pazienza, il vostro affetto e la vostra infinita 
disponibilità hanno significato tanto, per me. Avete creduto in me, a volte più di quanto ci credessi io 
stessa. Daniele, tu sei stato il mio pilastro: la tua capacità di sostenermi, sì, ma riportandomi sempre “coi 
piedi per terra” con la tua incredibile, logica calma, senza assecondare mai i miei momenti di ansia e di 
“non ce la farò mai”, è stata qualcosa di insostituibile. Sin dall’inizio mi hai aiutato, capito e supportato; 
anche nell’anno e più in cui ho passato tre settimane al mese fuori casa, tornando in 
condizioni...beh...da campo, tu non mi sei mai venuto meno; mi sei sempre stato accanto. Sei unico. 
Grazie. 
Last but not least (not at all!), voglio ringraziare i miei amici. Ciro, il mio fido relatore-ombra che forse è 
stato il mio primo correttore, e che con incredibile dedizione, solerzia (...e puntigliosità...) ha rivisto i 
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Ora che quest’esperienza è “finita” – più o meno – ne restano tante altre... 
“The Road goes ever on and on 
Down from the door where it began. 
Now far ahead the Road has gone, 
And I must follow, if I can, 
Pursuing it with weary feet, 
Until it joins some larger way, 
Where many paths and errands meet. 
And whither then? I cannot say.” 
Matilde 
